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Für meine Eltern 





Die quantitative und qualitative Beeinflussung des Grundwassers durch Städte ist weltweit ein 
Problem. Die komplexen Prozesse und insbesondere die Frage der Quantifizierung des urbanen 
Einflusses sind bislang nicht ausreichend erforscht. In einer Fallstudie über das Stadtgebiet 
Darmstadt (138.000 Einwohner, 37 km² Siedlungsfläche, Poren- und Kluftgrundwasserleiter) 
wurden daher die Auswirkungen urbaner Nutzung auf das Grundwasser umfassend betrachtet und 
integrativ quantifiziert. 
 
Anthropogene Einflüsse wirken sich sowohl auf den langfristigen Trend als auch den Jahresgang 
der Grundwasserstandsganglinien in Darmstadt aus. Entnahmen, künstliche Infiltration und 
vermutlich Versiegelung bewirken ein langfristiges Absinken oder Ansteigen des Grundwasser-
standes. Der jahreszeitliche Zyklus wird durch Oberflächenversiegelung gedämpft und um mehrere 
Monate verschoben. Aus den Ganglinien wurde die direkte Grundwasserneubildung ermittelt. In 
hochgradig versiegelten Bereichen ist die natürliche Grundwasserneubildungshöhe von 170 mm/a 
auf unter 50 mm/a verringert. Auf das gesamte Siedlungsgebiet bezogen ist die direkte Grund-
wasserneubildung um 41 % oder 70 mm/a reduziert. Die künstlichen Komponenten des urbanen 
Grundwasserhaushaltes wurden abgeschätzt und betragen +13 mm/a durch Trinkwasserverluste, 
+38 mm/a durch Abwasserexfiltration, -48 mm/a durch Drainage durch Kanäle und -26 mm/a durch 
Entnahmen. Im Vergleich zur natürlichen Situation fehlen im Grundwasserhaushalt des Stadt-
gebietes Darmstadt 93 mm/a oder 55 % des Wassers. 
 
Auf Basis dieser Abschätzung wurden die Stoffemissionen durch Niederschlag, Streusalzeintrag 
sowie Abwasser- und Trinkwasserexfiltrationen in Darmstadt quantifiziert. Abwasser hat insgesamt 
den größten Anteil an den urbanen Emissionen, Trinkwasser den geringsten. Durch Abwasser-
exfiltrationen werden insbesondere CSB, Cl-, HCO3-, SO42-, NH4+, Nges, PO43-, Na+, Ca2+ und K+ 
eingetragen. Streusalz trägt hauptsächlich Cl- und Na+, untergeordnet Mg2+, bei. Der Nieder-
schlagseintrag wird von H+, CSB, HCO3-, SO42-, NO3-, NO2-, Nges, Ca2+ und Na+ dominiert. Bei den 
Emissionen durch Trinkwasserverluste spielen HCO3-, SO42-, NO3-, Ca2+ und Mg2+ die größte Rolle. 
Die größten Beträge bei den urbanen Gesamtemissionen erreichen HCO3- mit 17 t/(a*km²), Cl- und 
CSB mit etwa 6 t/(a*km²) sowie Ca2+, Na+ und SO42- mit etwa 4 t/(a*km²). Relevant sind aufgrund 
der niedrigen natürlichen Grundwasserkonzentrationen außerdem K+ und NO3- mit 0,6 bzw. 
0,5 t/(a*km²) sowie NH4+ und PO43- mit 1042 bzw. 452 kg/(a*km²). 
 
Die Grundwasserkonzentrationen in Darmstadt sind aufgrund natürlicher Unterschiede in den 
verschiedenen Grundwasserleitern und der Belastung durch die unterschiedlichen Nutzungsarten 
räumlich sehr heterogen, aber zeitlich insgesamt stabil. Ausgeprägte und vielfältige Kontamina-
tionen liegen insbesondere im Industrie-/Gewerbegebiet vor. Die Stadtkerne von Darmstadt und 
eines Vorortes sind von Abwasserexfiltrationen betroffen, mit erhöhten Konzentrationen von 
Stickstoff, Cl-, K+, B, PO43-, EDTA und D-Limonen. Durch den Streusalzeinfluss verschiebt sich der 
hydrochemische Wassertyp in der Stadt von Ca-HCO3- zu Na/K- und Cl-Dominanz. Unter 
Grünflächen bzw. aufgelockerter Besiedlung sinken Leitfähigkeit, Temperatur und Cl- ab, NO3-, K+, 
PO43- und PBSM steigen dagegen an. Weitere Einflüsse auf die Grundwasserbeschaffenheit 
umfassen Auslaugung von Bauschutt, Altlasten, Verkehrswege, Regenüberläufe und Deponien. 
Die Konzentrationen in vielen innerstädtischen Messstellen überschreiten die Trinkwassergrenz-
werte; problematisch ist insbesondere NO3-.  
 
Durch Auswertung der Korrelationskoeffizienten und eine Faktorenanalyse konnten Gruppen von 
Parametern ermittelt werden, die aus gemeinsamen Quellen stammen. Die carbonatischen 
Parameter werden aus dem Grundwasserleiter mobilisiert, aber zusätzlich von anthropogenen 
Faktoren beeinflusst (Bauschutt, Redoxprozesse). Salzeintrag (Cl-, Na+, Mg2+) kann isoliert über 
Streusalz oder in Kombination mit Abwasserexfiltrationen erfolgen. Die durch Abwassereinfluss 
erhöhten Parameter T, PO43-, B und K+ sind mit den Indikatoren für reduzierende Bedingungen Mn 
und NO2- verknüpft. NO3- tritt separat davon im Zusammenhang mit oxidierten Bedingungen auf. 
 
Die beprobten Messstellen wurden zu drei N-S verlaufenden Messstreifen zusammengefasst, die 
Anstrom, Stadtmitte und Abstrom integral erfassen. Die Zahlenwerte der meisten Parameter 
steigen vom Anstrom zur Stadt an und bleiben im Abstrom konstant oder sinken wieder ab. Durch 
statistische Auswertung der nach Nutzungsattributen und geologischer Formation gruppierten 
Proben konnten die Parameter den Einflussfaktoren zugeordnet werden. Kruskal-Wallis-Tests 
ergaben, dass der anthropogene Einfluss auf die Grundwasserbeschaffenheit in Darmstadt stärker 
ist bzw. mehr Parameter betrifft als die geogenen Faktoren. Die höchsten Messwerte werden in der 
Regel bei urbaner Nutzung und im quartären Grundwasserleiter erreicht, die niedrigsten bei Forst-
wirtschaft und im Kristallin. Mittels Clusteranalysen wurden verschiedene urbane Belastungstypen 
ermittelt, die in unterschiedlichen Ausprägungen auftreten, sowie nach geologischer Formation 
untergliederte Hintergrundtypen. 
 
Die Stoffflussbilanzierung und Ermittlung der urbanen Immissionen erfolgte basierend auf einem 
Grundwasserströmungsmodell und einem Kontrollebenenkonzept pauschal für das gesamte 
Stadtgebiet und räumlich differenzierend in einzelnen Bilanzzonen. Die Immissionen sind räumlich 
sehr heterogen. Negative Bilanzen im Abstrom der Stadt werden auf ein Abtauchen der Schad-
stofffahne zurückgeführt. Die meisten Parameter werden vorwiegend in der Stadt eingetragen, 
Carbonat, NO3- und PO43- jedoch stärker über die Landwirtschaft. Innerstädtisch erfolgen die 
Immissionen der meisten Parameter überwiegend bei industrieller Nutzung. Bei PO43-, K+, CSB, 
NO3- und Nges ist der Eintrag durch Siedlungsgebiete jedoch gleichbedeutend oder dominant. Die 
größten Beträge bei den Gesamtimmissionen erreichen HCO3- mit 32 und SO42- mit 22 t/(a*km²). 
Im Bereich von 8-12 t/(a*km²) liegen die Immissionen von CO2, Cl-, Na+ und Ca2+. NO3- und K+ 
werden in einer Menge von etwa 3 t/(a*km²) eingetragen. Weitere bedeutende urbane Stoffe sind 
CSB mit 1 t/(a*km²) sowie NH4+ mit 172, PO43- mit 81, EDTA mit 2,2 und PAK mit 11 kg/(a*km²). 
 
Aus der Gegenüberstellung von urbanen Gesamtimmissionen und Emissionen ging hervor, dass 
die meisten Parameter zusätzlich aus bei der Emissionsabschätzung nicht berücksichtigten 
Quellen eingetragen werden (Industrie, Düngung, Altlasten, Bauschutt, Redoxprozesse, Verkehr, 
Ionenaustausch, zusätzlicher atmosphärischer Eintrag). Rückhalt bzw. Abbau erfolgt bei H+, CSB, 
NO2-, NH4+, PO43- und F-. 
 
Die neu entwickelte Methode zur Stoffbilanzierung und Ermittlung der urbanen Immissionen aus 
den Grundwasserkonzentrationen ist ein geeignetes Werkzeug, um Emissionsabschätzungen zu 
verifizieren. Somit ermöglicht sie Rückschlüsse auf zusätzliche Stoffquellen und -senken und kann 




The influence of cities on the quantity and quality of the groundwater is a world-wide problem. The 
complex processes below cities and the quantification of the urban impact have not yet been 
exhaustively researched. Thus, in a case study of the city of Darmstadt (138.000 inhabitants, 
37 km² of settlement area, porous and fractured aquifers), a comprehensive analysis and an 
integrative quantification of the effects of urban land use on the groundwater were carried out. 
 
Anthropogenic influences affect both the long-term trend and the seasonal variation of the hydro-
graphs in Darmstadt. Groundwater abstraction, artificial infiltration and presumably surface sealing 
cause a long-term decline or increase of the groundwater level. The seasonal variation is damped 
and delayed by several months due to surface sealing. From the hydrographs, direct recharge from 
precipitation was determined. In intensely sealed areas, the recharge is reduced from 170 mm/a to 
50 mm/a. Applied to the whole settlement area, direct recharge is reduced by 41 % or 70 mm/a. 
The artificial components of the urban groundwater balance were estimated. They amount to 
+13 mm/a by leaking water mains, +38 mm/a by exfiltration of sewage, -48 mm/a by infiltration into 
sewers and -26 mm/a by groundwater abstraction. Compared to the natural situation, the ground-
water balance of the city of Darmstadt is reduced by 93 mm/a or 55 %. 
 
Based on this estimation, the urban input into the groundwater via precipitation, road salting, and 
exfiltration of sewage and drinking water was quantified. Sewage provides the biggest portion of 
these urban emissions, drinking water the smallest. Leaking sewers emit COD, Cl-, HCO3-, SO42-, 
NH4+, Ntot, PO43-, Na+, Ca2+ and K+ into the groundwater. Road salt contributes mainly Cl- and Na+, 
secondarily Mg2+. Input via precipitation is dominated by H+, COD, HCO3-, SO42-, NO3-, NO2-, Ntot, 
Ca2+ and Na+. HCO3-, SO42-, NO3-, Ca2+ and Mg2+ are the most important constituents of the 
emissions from water mains. The biggest amounts of the total urban emissions are contributed by 
HCO3- with 17 t/(a*km²), Cl- and COD with ca. 6 t/(a*km²) and Ca2+, Na+ and SO42- with ca. 
4 t/(a*km²). Due to the low natural concentrations in groundwater, K+ and NO3- with 0,6 and 
0,5 t/(a*km²) and NH4+ and PO43- with 1042 and 452 kg/(a*km²), respectively, are relevant as well. 
 
The groundwater concentrations in Darmstadt are temporally stable, but spatially heterogeneous 
due to natural differences between the aquifers and the pollution caused by different land use 
types. The contaminations in industrial/commercial areas are the most pronounced and very 
varied. The centres of Darmstadt and a suburb are impacted by sewage exfiltration, with increased 
concentrations of nitrogen, Cl-, K+, B, PO43-, EDTA and D-Limonene. The hydrochemical water type 
is shifted from Ca-HCO3- to Na/K- and Cl-dominance by the influence of road salt. Under green 
spaces and dispersed settlement areas, electrical conductivity, temperature and Cl- decrease, but 
NO3-, K+, PO43- and pesticides increase. Additional influences on groundwater quality include 
leaching of construction wastes, contaminated sites, transportation routes, stormwater overflows 
and land fills. Concentrations in many monitoring wells within the city exceed drinking water 
standards, with the biggest problem being NO3-.  
 
By analysis of the correlation coefficients and a factor analysis, groups of parameters which 
originate from common sources were derived. The carbonatic parameters are mobilised from the 
aquifer matrix, but also influenced by anthropogenic factors (construction wastes, redox 
processes). Input of salt (Cl-, Na+, Mg2+) can occur isolated as road salt or in combination with 
sewer exfiltration. Parameters which are increased due to the influence of sewage, such as T, 
PO43-, B and K+, are linked with the indicators for reducing conditions Mn and NO2-. NO3- occurs 
separately in combination with oxidised conditions. 
 
The groundwater monitoring wells were assigned to three control planes running N-S and 
representing the areas upstream, centre and downstream of the city. The values of most 
parameters increase from upstream to the city and remain constant or decrease again 
downstream. Statistical analysis of the samples grouped by land use and geological formation 
allowed assignment of the parameters to distinct influences. Kruskal-Wallis tests showed that the 
anthropogenic impact on groundwater quality is stronger, i.e. affects more parameters than 
background geological processes. The concentrations are usually highest for urban land use and 
the Quaternary aquifer and lowest for forestry and the Crystalline aquifer. From cluster analyses, 
different urban pollution types were derived, which occur in distinct degrees, as well as background 
types subdivided by geological formation. 
 
Based on a groundwater model and a control plane concept, the mass fluxes were balanced and 
the urban pollution within the groundwater (urban immissions) was calculated globally for the whole 
city area as well as spatially differentiating for distinct balance zones. The immissions are spatially 
heterogeneous. Negative balances downstream of the city are explained by diving contaminant 
plumes. Most of the parameters are predominantly introduced within the city, only carbonate, NO3- 
and PO43- are dominated by agriculture. Within the city, the input of most parameters occurs 
predominantly in industrial areas. For PO43-, K+, COD, NO3- and Ntot, input through residential areas 
is equivalent to industrial immissions or dominant. The total input is largest for HCO3- with 32 and 
SO42- with 22 t/(a*km²). CO2, Cl-, Na+ and Ca2+ are introduced with 8-12 t/(a*km²) and NO3- and K+ 
with 3 t/(a*km²). Additional urban input occurs for COD with 1 t/(a*km²) and NH4+ with 172, PO43- 
with 81, EDTA with 2,2 and PAH with 11 kg/(a*km²). 
 
By comparing the total urban emissions and immissions, it was concluded that most parameters 
are additionally introduced via sources which are not included in the estimated emissions (e.g. 
industry, fertiliser, contaminated sites, leaching of construction wastes, redox processes, traffic, ion 
exchange, additional atmospheric input). Attenuation occurs for H+, CSB, NO2-, NH4+, PO43- and F-. 
 
The newly developed method to balance fluxes and calculate urban immissions is a strong tool to 
verify the estimation of urban emissions. Thus, it allows conclusions about additional sources of 
and sinks for pollutants and can contribute to a better understanding of the hydrogeological and 
hydrochemical processes in urban areas. 
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a  Jahr 
A   horizontale Fläche einer Bilanzzone 
(Stoffbilanzierung) 
AAS   Atomabsorptionsspektrometrie 
(Analytik) 
AE-M   Fläche zwischen dem Anstrom- und 
Stadtmessstreifen (Stoffbilanzierung) 
Ages   Summe der Flächen aller Bilanzzonen 
(Stoffbilanzierung) 
AM-W    Fläche zwischen dem Stadt- und 
Abstrommessstreifen 
(Stoffbilanzierung) 
AMPA  Aminomethanphosphonsäure 
An   Anionen (Berechnung des 
Ionenbilanzfehlers) 
AOX   Absorbierbare organisch gebundene 
Halogene 
Aurban   Summe der Flächen aller urbanen 
Bilanzzonen (Stoffbilanzierung) 
BFT   Beaufort (12stufige Einteilung in 
Windstärken) 
BSB5   Biologischer Sauerstoffbedarf 
innerhalb von 5 Tagen 
BTEX   Benzol, Toluol, Ethylbenzol, Xylol 
(leichtflüchtige aromatische KW) 
c  Konzentration (Stoffbilanzierung) 
C   Transmissivität 
(Grundwassermodellierung) 
CH  Carbonathärte 
CKW  Chlorierte Kohlenwasserstoffe 
CLSA   Closed Loop Stripping Analysis 
(Analytik) 
Cn   Konzentration in Messstelle n 
(Stoffbilanzierung) 
Corg  Organischer Kohlenstoff 
CSB  Chemischer Sauerstoffbedarf 
D  Prüfgröße (Kolmogorov-Smirnov-Test) 
Δhmittel   langjähriger Mittelwert des 
winterlichen Grundwasseranstiegs 
(GWN-Ermittlung nach UBELL) 
ΔQ   Stoffbilanz einer Bilanzzone 
(Stoffbilanzierung) 
ΔQE-M,pos   positive Stoffbilanz zwischen dem 
Anstrom- und Stadtmessstreifen 
(Stoffbilanzierung) 
ΔQM-W,pos   positive Stoffbilanz zwischen dem 
Stadt- und Abstrommessstreifen 
(Stoffbilanzierung) 
ΔQnorm   auf die Fläche einer Bilanzzone 
normierte Stoffbilanz 
(Stoffbilanzierung) 
DOC   Dissolved Organic Carbon, Gehalt an 
gelöstem organischen Kohlenstoff 
DTPA   Diethylentriaminpentaessigsäure 
E   Anstrom-Messstreifen, Zuordnung von 
Messstellen nach Position relativ zur 
Stadt (Statistische Auswertung) 
EDTA  Ethylendiamintetraessigsäure 
F   Forstwirtschaft, Zuordnung von 
Messstellen nach Nutzung 
(Statistische Auswertung) 
FA  Flurabstand 
FoWi  Forstwirtschaft 




Gew-%   Gewichtsprozent, Anteil bezogen auf 
die Summe der Inhaltsstoffe in mg/l  
GF-AAS   Graphitrohr-Atomabsorptions-
spektrometrie (Analytik) 
GH  Gesamthärte 
GOK  Geländeoberkante 
GW  Grundwasser 
GWM  Grundwassermessstelle 
GWN  Grundwasserneubildung 
GWNnat   Grundwasserneubildung im 
unversiegelten Freiland (GWN-
Ermittlung aus Versiegelungsgrad) 
GWNurban   Grundwasserneubildung im 
versiegelten städtischen Raum (GWN-
Ermittlung aus Versiegelungsgrad) 
GWS  Grundwasserstand 
h  Stunde 
H  Chi-Quadrat-Wert  
  (Kruskal-Wallis-Test) 
H  Protonen, H+-Ionen 
HG  Hintergrund (Clusteranalyse) 
HI  Häufigkeitsindex (Clusteranalyse) 
HPLC-PDA   High Pressure Liquid Chromatography 
Photo Diode Array Detection (Analytik) 
hQ   Potential in der Quellzelle 
(Grundwassermodellierung) 
hZ   Potential in der Zielzelle 
(Grundwassermodellierung) 
IAG   Institut für Angewandte Geowissen-
schaften der TU Darmstadt 
IC  Ionenchromatographie (Analytik) 
ICP-MS   Inductively Coupled Plasma Mass 
Spectrometry (Analytik) 
ICP-OES   Inductively Coupled Plasma Optical 
Emission Spectrometry (Analytik) 
Iges   Gesamtimmission in das Grundwasser 
(Stoffbilanzierung) 
IRMS   Isotope Ratio Mass Spectrometer 
(Analytik) 
Iurban   urbane Gesamtimmission in das 
Grundwasser (Stoffbilanzierung) 
K  Kristallin, Zuordnung von Messstellen 
nach Geologie (Statistische 
Auswertung) 
kA  keine Angabe 
Kat   Kationen (Berechnung des 
Ionenbilanzfehlers) 
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kf,x   Durchlässigkeit in x-Richtung 
(Grundwassermodellierung) 
kf,y   Durchlässigkeit in y-Richtung 
(Grundwassermodellierung) 
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Koc  Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient 
Kow  Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient 
KW  Kohlenwasserstoffe 
L   Landwirtschaft, Zuordnung von 
Messstellen nach Nutzung 
(Statistische Auswertung) 
LaWi  Landwirtschaft 
LCKW Leichtflüchtige chlorierte KW 
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(Stoffbilanzierung) 
LHKW  Leichtflüchtige halogenierte KW  
Lf  elektrische Leitfähigkeit des 
Wassers 
Ln  Einflussbreite der Messstelle n 
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Lok  Lokalität, Messpunkt 
meq-%  Anteil bezogen auf die Summe der 
Inhaltsstoffe in meq/l  
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MTBE  Methyltertiärbutylether 
m u GOK  m unter Geländeoberkante 
m ü NN  m über Normalnull 
N  Niederschlag 
NAPL  Non-Aqueous Phase Liquid, nicht 
mit Wasser mischbare 
Flüssigphase 
nb  nicht bestimmt 
NB  Notbrunnen 
nCluster  Anzahl der Proben in einem 
Cluster (Clusteranalyse) 
nCluster,Kategorie Anzahl der Proben in einem 
Cluster und einer Kategorie 
(Clusteranalyse) 
neff  effektive Porosität 
Nges, Nges   Summe an anorganischen 
Stickstoffspezies, errechnet aus 
den Messwerten für Nitrat, Nitrit 
und Ammonium 
NH4-%  prozentualer Anteil von  
Ammonium an Nges
nKategorie   Anzahl der Proben in einer 
Kategorie (Clusteranalyse) 
Nmittel  langjähriger mittlerer 
Winterniederschlag (GWN-
Ermittlung nach UBELL) 
nn  nicht nachweisbar 
NO2-%  prozentualer Anteil von  
Nitrit an Nges
NO3-%  prozentualer Anteil von  
Nitrat an Nges
Norg  organischer Stickstoff 
Ntot, Ntot  Gesamtstickstoffgehalt (Nges + Norg) 
NTA  Nitrilotriessigsäure 









Ermittlung nach UBELL) 
P2  Langjährige mittlere 
Grundwasserneubildung (GWN-
Ermittlung nach UBELL) 
PAK  Polyzyklische aromatische KW 
PBSM  Pflanzenbehandlungs- und 
-schutzmittel 
PCB  Polychlorierte Biphenyle 
PCE  Tetrachlorethen 
PCM  Tetrachlormethan 
Pges, Pges  Gesamtphosphat 
PPCP  Pharmaceuticals and Personal 
Care Products (Pharmazeutika und 
Pflegeprodukte) 
q  Volumenstrom (Stoffbilanzierung) 
Q  Randzufluss  
  (Grundwassermodellierung) 
Q  Quartär, Zuordnung von 
Messstellen nach Geologie 
(Statistische Auswertung) 
Qc  Stoffstrom (Stoffbilanzierung) 
Qc,in  Stoffstrom in eine Bilanzzone 
(Stoffbilanzierung) 
Qc,norm  auf die Strombreite normierter 
Stoffstrom (Stoffbilanzierung) 
Qc,out   Stoffstrom aus einer Bilanzzone 
(Stoffbilanzierung) 
R  Rotliegend, Zuordnung von 
Messstellen nach Geologie  
(Statistische Auswertung) 
r   Korrelationskoeffizient 
rs  Rangkorrelationskoeffizient nach 
Spearman 
S  suburban, Zuordnung von 
Messstellen nach Nutzung 
(Statistische Auswertung) 
SAK 254  spektraler Absorptionskoeffizient 
bei der Wellenlänge 254 nm 
SM  Schwermetalle 
Σ ΔQi,positiv  Summe der positiven Stoffbilanzen 
aller Bilanzzonen 
(Stoffbilanzierung) 
Σ ΔQi,urban,positiv Summe der positiven Stoffbilanzen 
der urbanen Bilanzzonen 
(Stoffbilanzierung) 
Stabwn  Standardabweichung 
SV  Schluckversuch(e) 
T  Wassertemperatur 
TCA  1,1,1-Trichlorethan 
TCE  Trichlorethen 
TCM  Trichlormethan 
TKN  Total Kjeldahl Nitrogen, Kjeldahl-
Stickstoff, Summe aus Norg und 
NH4-N 
TOC  Total Organic Carbon, 
Gesamtgehalt an organischem 
Kohlenstoff 
U  urban, Zuordnung von  
Messstellen nach Nutzung 
(Statistische Auswertung) 
VOC  Volatile Organic Compounds, 
flüchtige organische Inhaltststoffe 
W  Abstrom-Messstreifen, Zuordnung 
von Messstellen nach Position 
relativ zur Stadt (Statistische 
Auswertung) 






Ionen werden vereinfacht ohne ihre Ladung 
dargestellt: SO4 = SO42-, F = F-, H = H+. 
 
Zusammengesetzte Einheiten werden vereinfacht 
ohne Klammern dargestellt: l/s*km = l/(s*km), 




Dieses Kapitel gibt zunächst einen Überblick über die Problematik des Grundwassers unter 
Städten und den Stand der Forschung in Bezug auf die Quantifizierung des urbanen Einflusses auf 




1.1 Die Problematik des urbanen Grundwassers 
 
Die Bedeutung von Städten als Lebensraum des Menschen steigt kontinuierlich an. Nach einer 
Prognose der UN wird im Jahr 2008 mehr als die Hälfte der Weltbevölkerung, 3,3 Milliarden 
Menschen, in Städten oder urbanen Gebieten leben (UNFPA 2007). Das größte Wachstum der 
Stadtbevölkerung ist in Afrika und Asien zu erwarten, während in Europa bereits 72 %, in 
Deutschland 75 % der Bürger in urbanen Räumen leben. Das Rhein-Main-Gebiet ist mit 12,3 % 
Siedlungs- und Verkehrsfläche eine der am dichtesten besiedelten Regionen Deutschlands 
(Umweltbundesamt 2002). 
 
Gleichzeitig verkörpern Städte die durch die moderne Zivilisation verursachten Umweltschäden 
(UNFPA 2007). Deren Bewältigung und die effiziente und nachhaltige Versorgung der Bewohner 
bleibt eine besondere Herausforderung. Insbesondere Wasserversorgung und Abwasser-
entsorgung sind bedeutende Probleme urbaner Räume. Das Abwasser stellt die größte 
Verschmutzungsquelle rund um urbane Gebiete dar (WRI 1996). Neben den Umweltkomparti-
menten Boden und Luft kann das Wasser, inklusive des Grundwassers, von urbanen Einflüssen 
quantitativ und qualitativ beeinflusst und teilweise so stark beeinträchtigt werden, dass die Nutzung 
eingeschränkt oder unmöglich wird. Aufgrund der Trägheit des Systems Grundwasser stellen 
einmal erfolgte Verunreinigungen ein langfristiges Problem dar, das nur durch aufwändige und 
kostenintensive Sanierungsmaßnahmen behoben werden kann. 
 
 
Das Problem der Grundwasserbeeinträchtigung durch urbane Einflüsse ist weltweit relevant, nicht 
nur in schnell und unkontrolliert wachsenden Städten in Entwicklungs- und Schwellenländern 
(FOSTER et al. 1999), sondern auch in den konsolidierten Städten Europas. 
 
Im dicht besiedelten Deutschland ist das Grundwasser ubiquitär anthropogen beeinflusst. So ist 
zum Beispiel in flachen Grundwasserleitern im Oberrheingraben keine natürliche Grund-
wasserbeschaffenheit mehr zu beobachten (DREHER 1993). HANNAPPEL (1996) stufte in den neuen 
Bundesländern 11,5 % der Grundwasserproben als abwasserbeeinflusst ein. In Baden-
Württemberg werden in vielen Messstellen des Siedlungsmessnetzes Verunreinigungen aus 
urbanen Quellen gefunden (GRIMM-STRELE & KALTENBACH 1995). 
 
In Städten sind die Vielzahl und hohe Dichte der Schadstoffquellen und ihre räumliche Nähe zu 
den Wasserentnahmestellen für Brauch- oder Trinkwasser besonders problematisch. Nach WOLF 
et al. (2006a) erfolgt die Wassergewinnung in West- und Osteuropa sowie der Mittelmeerregion zu 
40 % aus urbanen Aquiferen. Auch die Förderung im Abstrombereich der Städte, wie sie in 
Deutschland häufig praktiziert wird, kann von urbanen Schadstofffahnen beeinträchtigt sein. In 
Deutschland befinden sich zudem fast 5000 Notversorgungsbrunnen innerhalb von Städten (frdl. 
mndl. Mittl. des Bundesamtes für Bevölkerungsschutz und Katastrophenhilfe). Um die Versorgung 
der Bevölkerung langfristig gewährleisten zu können, müssen diese Ressourcen quantitativ und 
qualitativ erhalten werden.  
 
Die Wasserrahmenrichtlinie der Europäischen Union (EU 2000) schreibt das Erreichen des "Guten 
Zustands" der Gewässer bis zum Ende des Jahres 2015 vor. Dies erfordert auch die Erfassung, 
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Überwachung und gegebenenfalls Verringerung des städtischen Einflusses auf das Grundwasser. 
In diesem Zusammenhang ist es wichtig, das komplexe und sehr heterogene System des urbanen 
Grundwassers besser zu verstehen und Instrumente zur Quantifizierung der urbanen 
Einflussfaktoren zu entwickeln. 
 
 
1.1.1 Quantitative Beeinflussung des Grundwassers durch Städte 
 
Der Grundwasserhaushalt eines Gebietes kann durch urbane Einflüsse stark modifiziert werden. 
Einen Überblick über Ursachen und Folgen geben LERNER (1990), LERNER et al. (1990) und 
CUSTODIO (1997). Einige Faktoren, wie Oberflächenversiegelung, städtische Klimaphänomene, 
gewerbliche und private Grundwasserentnahmen und Drainage durch undichte Kanäle, wirken sich 
negativ auf die Grundwassermenge aus. Andere urbane Einflüsse, wie fehlende Vegetation, 
Leitungs- und Kanalnetzverluste, Bewässerung von Grünflächen, zurückgehende Entnahmen, 
zunehmender Import von Wasser und gezielte Versickerung von Ab- oder Regenwasser, haben 
einen positiven Einfluss auf die Grundwasserbilanz.  
 
 
Tab. 1.1: Literatur zur quantitativen Beeinflussung des Grundwassers durch Städte. 
 
Stadt / Land Literatur Höhe der Absenkung / Folgen
Paderborn / Deutschland Löhnert 2002 Gebäudeschäden durch Setzung
Birmingham / Großbritannien Cronin & Lerner 2004
Brighton, Liverpool / Großbritannien Lerner & Barrett 1996 Versalzung durch Meerwasserintrusion
London / Großbritannien Cronin & Lerner 2004 bis 1965 Absenkung um 50 m / Setzungen
Barcelona / Spanien Vazquez-Sune et al. 2005 bis über 15 m / Versalzung durch Meerwasserintrusion
Moskau / Russland Dzhamalov & Zlobina 2002 1885-1955 Absenkung um 100-120 m / Ausspülung von Verfüllungen, Erdfälle, 
Beschleunigung der Verkarstung
Izmir / Türkei Turkman et al. 2002 Versalzung durch Meerwasserintrusion
Tel Aviv / Israel Zilberbrand et al. 2001 Versalzung durch Meerwasserintrusion
New York / USA Cronin & Lerner 2004
Beijing / China Zhang & Kennedy 2006 1950-1990 Absenkung um 45 m, weiterhin 0,2-0,5 m/a / Landsenkung, Verschlechterung der 
Wasserqualität
Mexiko City / Mexiko Edmunds et al. 2002 Absenkung um 80 m, weiterer Abfall um über 1 m/a / Seen und Quellen fallen trocken
Queretaro / Mexiko UNEP 2003 mehr als 100 m, 3,5 m/a / Verteuerung der Förderung, Setzungen, Bauwerksschäden
Bangkok / Thailand Ramnarong 1999 bis zu 50 m und 3,6 m/a / Setzungen, Versalzung des Grundwassers
Dhaka / Bangladesch Ahmed et al. 1999 0,75 m/a
Madras / Indien Kittu et al. 1999 Versalzung durch Meerwasserintrusion
Stadt / Land Literatur Gründe / Höhe des Anstieges / Folgen
Berlin / Deutschland Kofod 2001
Dessau / Deutschland Riemann 1997 Rückgang der Förderung
Hamburg / Deutschland Kofod 2001
Borough / Großbritannien Hooker et al. 1999 Stilllegung von Industrie und Kohleförderung
Liverpool / Großbritannien Lerner & Barrett 1996 Förderrückgang / Wassereinbruch in U-Bahn-Tunnel
London / Großbritannien Cronin & Lerner 2004, Lerner 
& Barrett 1996, UNEP 2003
von 1965 bis 2001 Anstieg um mehr als 50 m, 1,5 m/a / Schaden an Fundamenten, 
Wassereinbrüche, Pyritoxidation
Nottingham / Großbritannien Cronin & Lerner 2004 Leitungsnetzverluste / Überflutung von Kellern
Wigan / Großbritannien Cheney et al. 1999 Förderrückgang durch Einstellung der Kohleförderung und Industriestilllegung
Paris / Frankreich AISUWRS 2006
Florenz / Italien Gargini & Pranzini 1999 Umstellung der Trinkwasserversorgung auf Flusswasser / überflutete Keller
Barcelona / Spanien Vazquez-Sune et al. 1997, 
Vazquez-Sune et al. 2005
Förderrückgang aufgrund Industrieabwanderung / bis zu 10 m in 10 a / Wassereinbrüche in 
Tunnel, Keller, Parkhäuser, Kanalisation
Angarsk / Russland Shenkman et al. 1999 Förderrückgang durch Stilllegung von Bergbau und Leitungsnetzverluste / bis zu 7 m
Engels / Russland Anissimov et al. 1999 Bewässerung, Trinkwasserreservoir und Trinkwasserverluste / um 10 m / Setzungen, 
Gebäudeschäden
Irkutsk / Russland Shenkman et al. 1999 Leitungsnetzverluste / 1-1,5 m
Moskau / Russland AISUWRS 2006
Tomsk / Russland Pokrowsky et al. 1999 Trinkwasserleckagen
mehrere Städte in Aserbaidschan Israfilov 2002 Bewässerung, Trinkwasserverluste / bis zu 25 m, v.a. in alten Siedlungsbereichen
mehrere Städte in Litauen Klimas 2002 Leitungsnetzverluste / bis zu 6 m
mehrere Städte in der Ukraine Jakovljev et al. 2002 Förderrückgang, Trinkwasserverluste / Hanginstabilität, Erdrutsche, feuchte Keller, Infiltration 
von verunreinigtem Grundwasser in Flüsse
Donbass / Ukraine Magmedov et al. 2002 Förderrückgang nach Stillegung von Bergbau / Überflutungen, Auswaschung von 
Schadstoffen, Rutschungen 
Gulistan / Usbekistan Ikramov & Yakubov 2002 Leitungsnetzverluste / Anstieg um 10-15 cm/a
Buenos Aires / Argentinien Hernandez & Gonzales 1997 Umstellung der Trinkwasserversorgung auf Flusswasser / Gebäudeschäden
Kairo / Ägypten Amer et al. 1997, Hassan et 
al. 1995
Leitungsnetzverluste und Bewässerung / Anstieg um 3-4 cm/a / Überschwemmungen, 
Gefährdung von antiken Monumenten
mehrere Städte am arabischen Golf Walton 1997 Wasserimport, Trink- und Abwasserverluste / 0,3-0,8 m/a / Bauwerksschäden, Überlastung 
der Kläranlage, verunreinigte Grundwasserblänken, Carbonat/Evaporitauslaugung
Karachi / Pakistan Rahman 1996 Trink- und Abwasserverluste sowie Abwasserversickerung / 1 m/a
Grundwasseranstieg durch urbane Einflüsse





Folgen einer übermäßigen Grundwasserabsenkung können Salzwasserintrusionen (Barcelona, 
Brighton, Izmir, Madras, Tel Aviv), veränderte Interaktionen mit Oberflächengewässern (Mexico 
City), Zerstörung von Holzgründungen, Setzungen (Paderborn, London, Bangkok), Beschleunigung 
der Verkarstung (Moskau) und Landsenkung sein (CUSTODIO 1997). 
 
Bei einem Anstieg des Grundwasserspiegels können Gebäude in Arealen mit zuvor oder 
zwischenzeitlich niedrigem Grundwasserstand durch Gründungsinstabilität, Vernässung, Wasser-
einbrüche und Überschwemmungen beschädigt werden (z.B. Barcelona, Liverpool, Kairo). Es kann 
zu Problemen mit Drainagen, Fremdwassereintritt in die Kanalisation, Mischungskorrosivität bzw. 
Anstieg von betonaggressiven Wässern, Quellung von Tonschichten, Gefährdung der Hang-
stabilität, Erdrutschen (Ukraine) sowie Mobilisierung von Schadstoffen aus bisher trockenen 
Altlasten kommen (MATHER et al. 1996, CUSTODIO 1997, UNEP 2003). 
 
 
1.1.2 Qualitative Beeinflussung des Grundwassers durch Städte 
 
Anthropogene Stoffquellen und nichtstoffliche Einflüsse auf die Grundwasserbeschaffenheit liegen 
in urbanen Gebieten in großer Zahl, hoher Dichte und engräumiger Variabilität vor: 
 
- Deponien und wilde Abfallentsorgung 
- Altlasten 
- Auslaugung von Fundamenten, Bauschutt und anderen künstlichen Auffüllungen 
- Niederschlag und trockener atmosphärischer Eintrag 
- verunreinigter Oberflächenabfluss von Straßen und anderen städtischen Oberflächen 
- verunreinigte Oberflächengewässer 
- Abwasserentsorgung: Kanalleckagen, Kleinkläranlagen, Senkgruben, Latrinen 
- Verkehr: Straßenstreuung, Unfälle, Tankstellen, Bahnanlagen 
- Leckagen aus Leitungen und Tanks 
- Industrie und Gewerbe: Austritt von Chemikalien bei Transport, Lagerung und 
Verwendung, gezielte Einleitungen und Versickerungen 
- sonstige Anlagen wie Friedhöfe, Militäranlagen 
- landwirtschaftliche Einflüsse: Parks, Gärten, innerstädtische Landwirtschaft 
- Baumaßnahmen: Bodenauslaugung, Injektionen  
- mangelnder Austausch mit der Atmosphäre durch Versiegelung 
- thermische Beeinflussung 
 
Die Quellen können punktförmig (Industrieanlagen, Altlasten, Tankstellen), linienförmig 
(Verkehrswege), flächenförmig (Parks, atmosphärischer Eintrag) oder diffus sein (Abwasser-
leckagen). Aufgrund der hohen Dichte der Stoffquellen verschmelzen die Einflüsse zu einer 
flächenhaften, aber in Art sowie Ausprägung sehr heterogenen Belastung. Die primäre, direkte 
Beeinflussung der Grundwasserbeschaffenheit kann zudem sekundäre und tertiäre Beeinflussung 
nach sich ziehen, etwa durch Versiegelung oder Abwasserexfiltration ausgelöste Sauerstoff-
zehrung oder mikrobielle Aktivität, die wiederum Redoxprozesse in Gang setzt (LfU 1999). 
 
Der qualitative anthropogene Einfluss auf urbane Grundwässer konnte in vielen Beispielen weltweit 
belegt werden (Tab. 1.2). Nur selten ist ein städtischer Grundwasserleiter gegen anthropogene 
Einflüsse effektiv geschützt wie im Fall von Mexico City, wo EDMUNDS et al. (2002) keine 
Kontaminationen nachweisen konnten. Die Verunreinigungen umfassen ein breites Spektrum von 
Parametern, von synthetischen organischen Schadstoffen über Schwermetalle und mikro-
biologische Kontamination zu natürlicherweise im Grundwasserleiter auftretenden, in Städten 
jedoch im Vergleich zum Umland erhöhten anorganischen Inhaltsstoffen und physikochemischen 
Parametern. Aufgrund seiner hohen Mobilität wird Nitrat als größter Risikostoff eingestuft (TAYLOR 
et al. 2006). Ferner können Viren, die insbesondere an Kolloide gebunden sehr gut transportfähig 
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sind (POWELL et al. 2001, TAYLOR et al. 2004), eine unmittelbare Gefahr darstellen. Zunehmend 
stehen auch Xenobiotika wie PPCP (Pharmaceuticals and Personal Care Products), Duftstoffe und 
Koffein im Fokus, über deren Persistenz und Langzeitwirkung bisher wenig bekannt ist (z.B. 
DAUGHTON & TERNES 1999, SEILER et al. 1999, SACHER et al. 2001, HEBERER 2002a und b, ELLIS 
2006, MUSOLFF et al. 2007, SCHEYTT et al. 2007). 
 
 
Tab. 1.2:  Literatur zu urbanen Einflüssen auf die Grundwasserbeschaffenheit. Ein dem Parameter 
vorangestelltes "-" verdeutlicht, dass es sich in diesem Fall um eine Absenkung der Konzentration 
bzw. des Zahlenwertes handelt. 
 
Stadt / Land Literatur Feld/Summen-
parameter, Gase
Anorganik Organik, anthropogene 
Substanzen
Baden-Württemberg / Deutschland Grimm-Strele & Kaltenbach 1995 NO3, NO2, NH4, B LHKW, PBSM
Rhein-Main-Gebiet / Deutschland Toussaint 1989 B LHKW (TCE)
Berlin / Deutschland Heberer et al. 1998, Umweltatlas 
Berlin 1999, Sommer-von Jarmersted 
et al. 2000, Umweltatlas Berlin 2006
T, Lf, -O2 Cl, SO4, NH4, B, K EDTA, Pharmazeutika 
(Clofibrinsäure, Gadolinium)
Dresden / Deutschland Grischek & Nestler 1996 AOX SO4, NO3, B LHKW  (TCE, PCE)
Duisburg / Deutschland Heitfeld et al. 1981 T, Lf
Hannover / Deutschland Härig 1991, Härig & Mull 1992, Mull et 
al. 1992, Pielke 1992
Lf Cl, SO4, NO3, NO2, NH4, B, 
Na, K, Fe, Mn, SM 
CKW, KW, PCB, PBSM, BTEX, 
PAK, Phenole, E. coli
Karlsruhe / Deutschland Hötzl & Makurat 1981, LfU 1999 T, Lf, AOX, DOC,     
-O2
Cl, HCO3, SO4, NO3, NO2, 
NH4, PO4, B, Na, K, Ca, 
Mg, Fe, Mn, SM
CKW, PBSM, EDTA, NTA
Köln / Deutschland Balke 1974 T
München / Deutschland Udluft et al. 1983, Merkel et al. 1987 T, -pH, Lf Cl, HCO3, SO4, NO3, Na, K, 
Ca, Mg, SM (Cd, Cu, Zn)
Plittersdorf / Deutschland Eiswirth & Hötzl 1999 CSB Cl, SO4, NO3, B, K CKW
Rastatt / Deutschland Held et al. 2004,  Paul et al. 2004, 
Wolf et al. 2004, Wolf 2006
T, Lf, -O2 Cl, -NO3, NH4, PO4, B, Na, 
K
EDTA, Pharmazeutika (iodierte 
Röntgenkontrastmittel), 
Mikroorganismen (E. coli, 
Enterokokken)
Birmingham / Großbritannien Rivett et al. 1990, Lerner & Tellam 
1992, Ford & Tellam 1994, Taylor et 
al. 2006
-pH, Lf Cl, SO4, NO3, NH4, B, Na, 
Li, SM
LHWK (TCE, PCE, TCA, TCM), 
Schmieröle, Mikroorganismen 
(coliforme Keime, Enterokokken, 
sulfitreduzierende Clostridien)
Coventry / Großbritannien Lerner & Tellam 1992, Lerner (1993) Cl, SO4, NO3, B, Ca, Mg, 
Metalle
LHKW (TCE, PCE, TCA, TCM, 
PCM)
Nottingham / Großbritannien Barrett et al. 1999, Yang et al. 1999, 
Wakida & Lerner 2002, Taylor et al. 
2006
Kolloide Cl, SO4, NO3, Nges, B, Ca, 
Mg, Li, Sr, Metalle
LHKW (TCM), D-Limonen, 
Mikroorganismen (E. coli, 
coliforme Keime, Enterokokken)
Belgrad / Serbien Vasileva 1999 Cl, SO4, NO2, NH4, Ca, Mn
Izmir / Türkei Turkman et al. 2002 NO3, SM (aus Industrie) coliforme Keime
Linz / Österreich Fenz et al. 2005 B Pharmazeutika (Carbamazepin)
Palermo / Italien Adorni et al. 1997 Härte, Cl, NO3, NH4
mehrere Städte in der Ukraine Jakovljev 2002 pH Cl, SO4, NO3, NO2, NH4 Phenole, Ölprodukte
mehrere Städte in Litauen Klimas 2002 T, KMnO2-
Verbrauch, H2S
Cl, HCO3, SO4, NO3, NH4, 
Na, K, Ca, Mg, Fe, Mn
St. Petersburg / Russland Voronov et al. 1999 Aggressivität, CO2, 
H2S
SO4, SM Organik
Tomsk / Russland Dutova et al. 1999 Härte, H2S Cl, SO4 organische Schadstoffe
Denver / USA Bruce & McMahon 1996 Lf Cl, HCO3, SO4, N (NO3, 
NH4)
LHKW (TCE), MTBE, Pestizide
Long Island, New York / USA Eckhardt & Stackelberg 1995 -O2 NO3, B, Ca LHKW (TCE, TCA), Pestizide
Minnesota / USA Trojan et al. 2003 T, Lf Cl, HCO3, SO4, NO3, B, Na, 
K, Ca, Mg, Sr, Fe, Mn
VOC, Herbizide, coliforme Keime
New Mexico / USA McQuillan 2004 H2S, CH4 Cl, NO3, NH4, Fe, Mn
Perth / Australien Appleyard 1995, Barber et al. 1996, 
Appleyard et al. 1999
-Eh, BOD, H2S SO4, NO3, NH4, B, Fe, SM LHKW, VOC (BTEX), PAK, 
Phenole, PBSM, coliforme Keime
Seoul / Südkorea Kim et al. 2001 Trübe NO3, F, Zn Bakterien
Tel Aviv / Israel Zilberbrand et al. 2001 -pH, -O2, CO2 NO3, NH4, Ca
Bangalore / Indien Suresh 1999 Cl, SO4, NO3, Na, K, SM coliforme Keime
Gazastreifen / Palästina Al-Agha 1999 NO3
Hat Yai / Thailand Lawrence et al. 2000 DOC, -O2, CO2 Cl, HCO3, NH4, Ca, Fe, Mn, 
As-Mobilisierung
Karachi / Pakistan Rahman 1996 coliforme Keime
Lusaka / Sambia Nkhuwa et al. 1999 coliforme Keime
Madras / Indien Lerner & Tellam 1992 NO3, anorganische 
Verunreinigung
mikrobiologische Verunreinigung
Nilregion / Ägypten El Arabi 1997 Cl, Fe, Mn, Pb
Rio Cuarto City / Argentinien Blarasin et al. 1999 -pH, Lf, -O2 Cl, SO4, NO3, SO4, Na, K, 
Mg
coliforme Keime
Santa Cruz / Bolivien UNEP 2003 DOC, -O2, CO2 Cl, NO3, Carbonat, Mn mikrobiologische Verunreinigung  
 
 
Flache Grundwasserleiter sind am stärksten betroffen, urbane Verunreinigungen werden jedoch bis 
in Tiefen von etwa 50 m, in Sonderfällen sogar 100 m, beobachtet (POWELL et al. 2003, UNEP 
2003, MORRIS et al. 2005a und b, TAYLOR et al. 2006, WOLF et al. 2006b). Große Eindringtiefen 
werden durch ungünstige hydrogeologische Bedingungen begünstigt (z.B. Birmingham, Doncaster, 
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Nottingham, geklüfteter triassischer Sandstein). Auch intensive innerstädtische Wasserförderung 
kann zu einer Kontamination tieferer Grundwasserstockwerke beitragen (Bishkek, Santa Cruz). 
Zunächst auf oberflächennahe Bereiche beschränkte Schadstofffahnen werden durch die 
Förderung in größere Tiefen verschleppt (UNEP 2003, ZAADNOORDIJK et al. 2004). Außerdem 
können stillgelegte Brunnen Grundwasserstockwerke verbinden (CRONIN & LERNER 2004). 
 
Nach LERNER & TELLAM (1992) sind fehlende Kanalisation und Industrie die größten Konta-
minationsquellen. Ersteres stellt insbesondere ein Problem der Entwicklungs- und Schwellenländer 
dar, wo es durch gezielte oder unbeabsichtigte Abwasserversickerung zu extremen Kontami-
nationen des Grundwassers kommen kann. So besteht in Hat Yai (Thailand) das Grundwasser 
teilweise zu 60-80 % aus Abwasser (ZAADNOORDIJK et al. 2004). Aus dem dicht besiedelten 
Gazastreifen werden von AL-AGHA (1999) Nitratkonzentrationen von über 600 mg/l berichtet. In 
Madras (Indien) erreicht der Nitratgehalt bis zu 1000 mg/l und 70 % der Proben überschreiten den 
indischen Trinkwassergrenzwert von 45 mg/l. Zudem kommt es durch Redoxprozesse zu einer 
Mobilisierung von Arsen aus dem Sediment (LERNER & TELLAM 1992, LAWRENCE et al. 2000). In Rio 
Cuarto City in Argentinien sind gemäß BLARASIN et al. (1999) 60 % der Proben aufgrund von 
bakteriologischer Belastung nicht als Trinkwasser geeignet. Eine Folge kann der Ausbruch von 
Krankheiten sein, wie sie z.B. NKHUWA (1999) aus Lusaka in Sambia berichtet. 
 
Auch in Städten in Industrieländern mit flächendeckender Abwasserentsorgung kann 
exfiltrierendes Abwasser zu Trinkwasserverunreinigung und Krankheitsfällen führen (SHORT 1988, 
MISSTEAR & BISHOP 1997). In diesen hochentwickelten urbanen Räumen spielt jedoch neben dem 
Abwasser die Industrie als Kontaminationsquelle eine bedeutende Rolle (MATHER et al. 1996). Das 
Stoffspektrum ist sehr variabel (Kommunalverband Ruhrgebiet 1989), aber im Fokus stehen vor 
allem organische Schadstoffe.  
 
In Coventry (England) werden beispielsweise LHKW-Kontaminationen durch die metall-
verarbeitende Industrie beobachtet. In bis zu 72 % der untersuchten Messstellen wurden 
insbesondere TCE und TCA nachgewiesen; die Konzentrationen können mehrere 1000 µg/l 
betragen (LERNER 1993). Neben der Freisetzung bei der Verwendung können LHKW auch aus 
Kanälen, die gewerbliche Abwässer abführen, in das Grundwasser gelangen (TOUSSAINT 1989). In 
Stuttgart stellen NAPL-Phasen im Bereich eines alten Gaswerksstandortes persistente Quellen für 
BTEX (bis zu 12 mg/l) und PAK (bis zu 3,2 µg/l) dar (ZAMFIRESCU & GRATHWOHL 1998, 
BOCKELMANN et al. 2001). SQUILLACE et al. (1997) wiesen in 27 % der Messstellen in urbanen 
Gebieten in den USA MTBE nach. Eine Grundwasserverunreinigung mit bis zu 9300 µg/l Arsen 
aus der Farbherstellung wird in einer Gemeinde in Franken beobachtet (HANAUER et al. 2006). In 
Perth (Australien) werden bis zu 2000 kommerzielle und industrielle Punktquellen vermutet, die 
Schadstofffahnen von bis über 1 km Länge verursachen können. Das Wasser aus einem 
Privatbrunnen in einer solchen Fahne ist so stark kontaminiert, dass es bei Hautkontakt und auf 
Pflanzen toxisch wirkt (APPLEYARD et al. 1999). 
 
 
1.1.3 Quantifizierung der urbanen Beeinflussung des Grundwassers 
 
Der qualitative Nachweis des urbanen Einflusses auf Grundwasserhaushalt und -beschaffenheit ist 
relativ einfach und in zahlreichen Städten erfolgt. Zudem wurden einzelne Punktquellen in Form 
von Altlasten oder Industrieanlagen detailliert untersucht. Fragen bleiben jedoch offen in Bezug auf 
die Zuweisung von Kontaminationen zu bestimmten Quellen, die Quantifizierung einzelner 
Phänomene, die Bilanzierung der Wasser- und Stoffflüsse sowie die Erfassung des Gesamt-
einflusses einer Stadt auf das Grundwasser. Häufig werden nur ausgewählte Einzelstoffe 
betrachtet, die zwar als Marker für einen bestimmten Eintragspfad dienen, aber wenig Aufschluss 
über die Gesamtbelastungssituation geben. Zur Erfassung des urbanen Schadstoffeintrags sind 
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sowohl räumlich und zeitlich hochauflösende als auch räumlich und zeitlich integrierende 
Untersuchungsmethoden erforderlich (SCHIRMER et al. 2007). 
 
Die einzelnen Elemente der urbanen Grundwasserneubildung sind nur sehr schwer zu erfassen 
und zu quantifizieren (LAWRENCE & CHENEY 1996, LERNER 2002). Dem Einfluss der Versiegelung 
wird meist durch eine Reduktion proportional zum Versiegelungsgrad Rechnung getragen, die 
jedoch fehlerbehaftet ist. Die Höhe der künstlichen Grundwasserneubildung aus Trink- und 
Abwasserleitungen kann meist nur auf Basis von Betreiberangaben geschätzt werden. Notwendige 
Daten, z.B. zum tatsächlichen Volumen der Grundwasserentnahmen über gewerbliche und private 
Brunnen oder ein detailliertes Kanalkataster mit der Verteilung und Ausprägung der Kanalschäden, 
stehen häufig nicht zur Verfügung. 
 
Aufgrund der unmittelbaren Relevanz für die Grundwasserbeschaffenheit ist die Abwasser-
exfiltration das am intensivsten untersuchte Element der künstlichen Grundwasserneubildung in 
urbanen Räumen. Dennoch kann die Quantifizierung der Abwasserexfiltration bisher nicht 
zufriedenstellend gelöst werden (RUTSCH et al. 2006, WOLF 2006). Die verschiedenen direkten und 
indirekten Methoden, die zur Anwendung kommen, bringen jeweils spezielle Probleme mit sich wie 
die Hochrechnung von Messungen an einer einzelnen Leckage auf das Gesamtnetz oder 
Ungenauigkeit bzw. Fehlen von Eingangsdaten. 
 
Ist die Trink- und Abwasserexfiltration im Rahmen der Möglichkeiten quantifiziert, stellt sich zur 
Ermittlung der Stoffemissionen immer noch das Problem, mit welchen Konzentrationen die 
exfiltrierte Wassermenge zu belegen ist und welche Beschaffenheitsänderungen auf dem 
Sickerweg stattfinden. Andere urbane Stoffquellen wie Industrie, Altlasten und Auslaugung von 
Bauschutt können auf diesem Weg überhaupt nicht erfasst und quantifiziert werden. 
 
Möglich wird dies erst durch eine Betrachtung des Stoffhaushaltes ausgehend von den 
gemessenen Grundwasserkonzentrationen, aus der auf die tatsächlichen Immissionen 
geschlossen werden kann. Diese Vorgehensweise ist jedoch ebenfalls problembehaftet. Die 
extrem hohe Heterogenität der urbanen Grundwasserbeschaffenheit aufgrund der Vielzahl, 
Variabilität und Dichte der Stoffquellen erschwert die Erfassung und Regionalisierung der 
hydrochemischen Eigenschaften. Dichte Bebauung und bestehende Infrastruktur (Straßen, 
Leitungen) beschränken zudem die Einrichtung von Messnetzen, so dass die Erkundung von 
Grundwasserschadensfällen und die Kartierung von sich überlappenden Schadstofffahnen 
zusätzlich erschwert wird. Die Vielfalt der urbanen Quellen und Überschneidungen bei den 
typischen Kontaminanten machen zudem eine Zuordnung einer Verunreinigung zu einem 
bestimmten urbanen Eintragspfad schwierig. Die Erfassung und Quantifizierung der urbanen 
Stoffflüsse erfordert daher integrative Ansätze. 
 
Bisher publizierte Betrachtungen des urbanen Stoffhaushaltes, von der einfachen Abschätzung bis 
zum komplexen Modell, konzentrieren sich meist auf die Quantifizierung der urbanen Emissionen 
in das Grundwasser, insbesondere der Abwasserexfiltration. Es wird zwar ein Gefährdungs-
potential ermittelt, die tatsächliche Gefährung bzw. Verunreinigung kann daraus jedoch nicht 
abgeleitet werden.  
 
EISWIRTH (1995, 1998) berechnete den Abwassereintrag in den urbanen Grundwasserleiter von 
Plittersdorf auf Basis der Abwasserkonzentrationen und bilanzierter Exfiltrationsmengen. Auf Basis 
eines komplexen Simulationsmodells bzw. einer Monte Carlo-Simulation ermittelten WOLF et al. 
(2007) die Emissionen aus schadhaften Abwasserkanälen in das Grundwasser unter Rastatt. Auch 
in Doncaster (England), Mount Gambier (Australien) und Ljubljana (Slovenien) wurde dieses 
Simulationsmodell angewendet (WOLF et al. 2006b). Ebenfalls ausschließlich Kanalleckagen 
betrachtend, aber von den Grundwasserkonzentrationen ausgewählter Markerstoffe, d.h. den 
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tatsächlichen Immissionen in das Grundwasser ausgehend, berechneten WOLF et al. (2003) und 
FENZ et al. (2005) die Abwasserexfiltration in Rastatt bzw. Linz. HÄRIG (1991) ermittelte auf Basis 
von Modellierungen und der Grundwasserkonzentrationen den Einfluss schadhafter Abwasser-
kanäle auf die Grundwasserbeschaffenheit unter Hannover. Darauf aufbauend analysierte PIELKE 
(1992) die Verweilzeiten der urbanen Gesamtstoffeinträge. Ebenfalls nicht auf die Abwasser-
exfiltrationen beschränkt, jedoch ohne Einbezug der Grundwasserkonzentrationen, modellierten 
THOMAS & TELLAM (2006) die urbanen Einflüsse auf das Grundwasser unter Birmingham mit Hilfe 
eines GIS. In Toronto wurden nach Abschätzung der urbanen Einträge Frachten und Fließdauern 
zum Ontariosee modelliert (HOWARD & LIVINGSTONE 2000). REINSTORF et al. (2007) bilanzierten in 
Halle die urbanen Stoffeinträge in die Saale, die jedoch neben der Grundwasserbelastung auch 
gezielte Einleitungen in den Fluss beinhaltet. 
 
Einem umfassenden, integrativen Ansatz zur Erfassung der urbanen Immissionen in das 
Grundwasser am nächsten kommen MERKEL et al. (1987), die auf der Basis eines Grundwasser-
modells und der Grundwasserkonzentrationen alle urbanen Einflüsse und zahlreiche Parameter 
berücksichtigten. Sie betrachteten jedoch nur ein kleines Teilstadtgebiet von München. In einem 
Teilstadtgebiet von Leipzig soll eine Quantifizierung und Bilanzierung vorgenommen werden 
(MUSOLFF et al. 2007). 
 
 
1.2 Konzeption der vorliegenden Arbeit 
 
1.2.1 Veranlassung und Aufgabenstellung 
 
Wie in 1.1.1 und 1.1.2 dargelegt wurde, ist das Problem der Grundwasserbeeinflussung durch 
Städte weltweit relevant und nicht zu unterschätzen. Aus 1.1.3 wird deutlich, dass in Bezug auf die 
integrative Erfassung der urbanen Grundwasserbeeinflussung und die Quantifizierung der urbanen 
Stoffflüsse Forschungsbedarf besteht. 
 
Die Zielsetzung der vorliegenden Arbeit war daher, beispielhaft eine umfassende Betrachtung der 
urbanen Grundwasserbeschaffenheit vorzunehmen, basierend sowohl auf einem breiten Spektrum 
von Standardparametern als auch speziellen urbanen Markerstoffen. Diese Betrachtung ermöglicht 
einen Überblick über den Gesamteinfluss der Stadt sowie eine Zuordnung der Verunreinigung zu 
den einzelnen Quellen bzw. unterschiedlichen innerstädtischen Nutzungskategorien. Hierdurch 
können die bedeutendsten Quellen sowie Ansatzpunkte für sinnvolle Überwachungsstrategien, 
Gefahrenabwehr und zukünftige Verringerung der Belastung identifiziert werden. 
 
Dafür war es erforderlich, die urbane Grundwasserneubildung sowie die anthropogenen 
Stoffeinträge (Emissionen) zu quantifizieren. Auf Basis der Grundwasserkonzentrationen erfolgte 
eine integrative Erfassung der urbanen Gesamtimmissionen, um diese den Emissionen 
gegenüberzustellen. Durch diese Bilanzierung werden eine Verifizierung beider Methoden sowie 




Als Modellgebiet für diese Fallstudie wurde die Stadt Darmstadt ausgewählt. Darmstadt liegt 
einerseits in einer der am dichtesten besiedelten und damit stark urban geprägten Regionen 
Deutschlands, andererseits ist der Grundwasserzustrom in das Stadtgebiet bedingt durch die Lage 
am Rand des von Wald geprägten Odenwaldes nicht bzw. nur gering ubiquitär vorbelastet. 
Gefundene Kontaminationen können daher mit hoher Sicherheit urbanen Quellen zugeordnet 
werden. Die hydrogeologischen Bedingungen sind zudem vergleichsweise einfach; insbesondere 
besteht eine großräumig einheitliche Grundwasserfließrichtung unter dem Stadtgebiet. Da das 
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Hessische Landesamt für Umwelt und Geologie (HLUG) ein Interesse am besseren Verständnis 
der urbanen Hydrogeologie des Rhein-Main-Ballungsraums hat, förderte es dieses Projekt. 
 
Zudem wurde in Vorarbeiten an der Technischen Universität Darmstadt seit Beginn der 1990er 
Jahre eine grundlegende Datenbasis zur Geologie und Hydrogeologie von Darmstadt aufgebaut. 
Insbesondere wurde im Rahmen der Dissertation von GREIFENHAGEN (2000), basierend auf seiner 
Diplomarbeit (GREIFENHAGEN 1997), ein Grundwasserinformationssystem mit Daten zu 
geologischem Aufbau des Untergrundes, Wasserständen und Wasserbeschaffenheit erstellt. 
Weitere Diplom- bzw. Studienarbeiten beschäftigten sich mit speziellen Fragen der Grundwasser-
kontamination (FELLER 1990, JÄGER 1989, LERACZ 1991, HECKWOLF 1999) und des Grundwasser-
haushaltes (SCHÄFER 1997, JUSTEN 1999, SCHADT 1999) sowie der Erstellung einer 
ingenieurgeologischen Karte des Stadtgebietes Darmstadt (WELLHAUSEN 1998). 
 
 
1.2.2 Vorgehensweise und Gliederung 
 
Die Vorgehensweise musste der Aufgabenstellung, den lokalen Gegebenheiten in Darmstadt und 
den verfügbaren Daten und Informationen angepasst werden. Um die Zielsetzung der Analyse des 
urbanen Stoffhaushaltes von Darmstadt zu erreichen, wurden vier wesentliche Teilfragestellungen 
bearbeitet: Die Analyse und Abschätzung der Komponenten des urbanen Grundwasserhaushaltes, 
die Ermittlung der Beschaffenheit der Emissionen und der urbanen Einträge, die räumliche und 
statistische Auswertung der Grundwasserbeschaffenheit und schließlich die Berechnung der 
urbanen Immissionen auf Basis eines Massenbilanzkonzeptes. Bei diesem Vorgehen wurde eine 
Konzentration auf Einzelphänomene möglichst vermieden und die integrale Betrachtung der 
gesamten Stadt in den Vordergrund gestellt. Da in Darmstadt bereits aufgrund der geologischen 
Gegebenheiten wesentliche Unterschiede in der Grundwasserbeschaffenheit bestehen, wurde ein 




Als Grundlage aller weiteren Betrachtungen wird in Kapitel 2 zunächst das Arbeitsgebiet 
vorgestellt, insbesondere die Landnutzung, die klimatischen Bedingungen, der Wasserhaushalt 
sowie die geologischen und hydrogeologischen Verhältnisse. 
 
Nach einer allgemeinen Diskussion der Phänomene des urbanen Grundwasserhaushaltes wird der 
Grundwasserhaushalt des Arbeitsgebietes analysiert (Kapitel 4). Grundwasserstandsganglinien 
werden ausgewertet und der Einfluss der Oberflächenversiegelung mit der aus Ganglinien 
ermittelten Grundwasserneubildungshöhe abgeglichen. Trinkwasserverluste und der Einfluss des 
Abwasserkanalnetzes in Form von Infiltrationen und Exfiltrationen werden anhand von 
Literaturdaten und Fremdmessungen in Darmstadt abgeschätzt. Zum Abschluss werden positive 
und negative Komponenten des urbanen Grundwasserhaushaltes bilanziert. 
 
Die Beschaffenheit der urbanen Emissionen durch Niederschlag, Straßenstreuung, Abwasser-
exfiltration und Trinkwasserverluste wird auf Basis eigener Messungen und Fremddaten ermittelt 
und mit Literaturdaten verglichen (Kapitel 5). Mit Hilfe der Abschätzung der urbanen 
Grundwasserneubildung aus Kapitel 4 werden die in den Untergrund eingetragenen Stoffmassen 
berechnet. Weitere im Stadtgebiet Darmstadt stattfindende Einträge, z.B. aus Oberflächenabfluss, 
Landwirtschaft, innerstädtischen Grünflächen, Deponien, Altlasten und Industrie werden qualitativ 
beschrieben. 
 
Das oberflächennahe Grundwasser wurde in drei Messstreifen senkrecht zur Grundwasser-
fließrichtung beprobt, die die Grundwasserbeschaffenheit im Anstrom, im Zentrum und im Abstrom 
der Stadt integral erfassen (Kapitel 3). Die Grundwasserproben wurden wie die Emissionsproben 
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neben Standardparametern auch auf Inhaltsstoffe analysiert, die dem spezifischen 
Emissionsspektrum einer Stadt entsprechen (z.B. Ammonium, Phosphat, Bor, EDTA, PAK, MTBE, 
D-Limonen, Clofibrinsäure). Da die Anwendung geostatistischer Methoden aufgrund der extremen 
Heterogenität der urbanen Grundwasserbeschaffenheit problematisch ist, wird die räumliche 
Verteilung der hydrochemischen Eigenschaften auf Basis von Punktkarten ausgewertet (Kapitel 6).  
 
In Kapitel 7 werden die hydrochemischen Daten statistisch ausgewertet. Eine Auswertung von 
Korrelationen und Regressionen sowie eine Faktorenanalyse zeigt Zusammenhänge zwischen den 
Parametern auf. Durch statistische Auswertung der nach verschiedenen Kriterien gruppierten 
Messpunkte, u.a. mittels des Kruskal-Wallis-Tests, und eine Clusteranalyse werden hydroche-
mische Eigenschaften in Abhängigkeit von der Lage zur Stadt, der geologischen Einheit und der 
Landnutzung ermittelt. Es wird zwischen dem Einfluss der Geologie und der Nutzung differenziert. 
 
Basierend auf einem in einer Diplomarbeit von LERCH (2001) erstellten hydrogeologischen 3-D-
Modell wird ein Massenbilanzkonzept zur Quantifizierung der Immissionen vorgestellt (Kapitel 8). 
Die Methode basiert auf dem von BORDEN et al. (1997) bzw. HERFORT et al. (1999) entwickelten 
integrativen Quantifizierungsansatz und Kontrollebenen-Konzept. Massenflüsse durch definierte 
Kontrollebenen werden auf Basis der Wasserflüsse aus dem Grundwasserströmungsmodell und 
räumlich integriert gemittelter Konzentrationen berechnet. Aus der Stoffmassendifferenz zwischen 
zwei Kontrollebenen resultiert die Stoffbilanz, die integrativ alle Prozesse (Eintrag, Austrag, 
Degradation, Sorption, Fällung, Lösung usw.) beinhaltet, die in diesem Bereich stattfinden. Die 
Bilanzierung erfolgt pauschal zwischen den drei Messstreifen Anstrom, Stadt und Abstrom sowie in 
19 Bilanzzonen, in die das Arbeitsgebiet unterteilt wurde. 
 
Durch Addition der einzelnen Bilanzen werden die urbanen Gesamtimmissionen ermittelt. Anhand 
einer Gegenüberstellung der Gesamtimmissionen mit den urbanen Emissionen aus Kapitel 5 und 
Literaturdaten werden die Ergebnisse verifiziert und diskutiert. 
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2 Beschreibung des Arbeitsgebietes 
 
Als Grundlage der Betrachtung des urbanen Einflusses auf das Grundwasser wird in diesem 
Kapitel das Stadtgebiet Darmstadt vorgestellt, insbesondere die Landnutzung, die klimatischen 
Bedingungen, der Wasserhaushalt sowie die geologischen und hydrogeologischen Verhältnisse. 
 
 
2.1 Geographischer Überblick 
 
Das Stadtgebiet Darmstadt liegt 30 km südlich von Frankfurt im Rhein-Main-Gebiet, einer von 
zunehmender Urbanisierung geprägten Region. Es umfasst neben der Stadt Darmstadt die Vororte 
Arheilgen, Kranichstein und Wixhausen im N sowie Eberstadt im S (Abb. 2.1). Im topographischen 
Kartenwerk 1 : 25.000 der Bundesrepublik Deutschland ist es in die vier Blätter 6017 Mörfelden, 
6018 Langen, 6117 Darmstadt-West und 6118 Darmstadt-Ost aufgeteilt. Aufgrund der hydro-
geologischen Gegebenheiten (vgl. 2.4 und 3.1.1) wurde das eigentliche Arbeitsgebiet auf einen 
zentralen Ausschnitt aus dem Stadtgebiet zwischen Wixhausen und Eberstadt begrenzt (Fläche 
ca. 70 km²). 
 












Eine detaillierte Übersicht über die naturräumliche Gliederung des Stadtgebietes gibt HARRES 
(1989). Prägende Einheiten sind insbesondere die Ausläufer des Odenwaldes im SE, der 
Sprendlinger Horst im NE und die Rheinebene im W (Hessisches Ried). Die Morphologie des 
Stadtgebietes ist dementsprechend zweigeteilt in einen östlichen Bereich mit ausgeprägtem, 
gegliedertem Relief und Höhen bis zu 260 m ü NN und einen ausgeglichenen, flachen Bereich im 
W, in dem die Geländeoberfläche bis unter 100 m ü NN absinkt (Abb. 2.2). 
 
Die oberirdische Entwässerungsrichtung verläuft von E nach W. Die Einzugsgebiete der 
bedeutenden Vorfluter Silz, Ruthsenbach und Darmbach östlich der Stadt sind Abb. 2.3 zu 
entnehmen. Das Einzugsgebiet „Oberfeld“ ist sehr klein und in der Regel trocken (GREIFENHAGEN 
2000). Alle Vorfluter sind dem Schwarzbach tributär, der schließlich in den Rhein entwässert (RP 
Darmstadt 1985). Die Bäche verlieren beim Übertritt vom Odenwald in den Rheingraben Wasser 
(CHELIUS 1890). Der Darmbach wird in der Innenstadt derzeit noch unterirdisch kanalisiert geführt 
(vgl. FAHLBUSCH 1980a) und tritt erst westlich der Stadt wieder zu Tage, wo er das aufbereitete 
Abwasser der Zentralkläranlage aufnimmt. Seen und Teiche im Stadtgebiet Darmstadt sind zum 
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großen Teil künstlich angelegt. Detailliertere Beschreibungen des Entwässerungssystems geben 
GREIFENHAGEN (1997) und HECKWOLF (1999). 
 
 
Abb. 2.2:  Morphologie des Arbeitsgebietes. Bei der Erhebung im SW handelt es sich um eine künstliche 
Aufschüttung (Deponie). 




Abb. 2.3: Entwässerungssystem und Einzugsgebiete der Vorfluter östlich der Stadt Darmstadt. 
 
 
Die Einwohnerzahl der Stadt Darmstadt betrug im Jahr 2000 136.238 und überschritt 2005 die 
Marke von 138.000 (Wissenschaftsstadt Darmstadt 2004, 2005). Zusätzlich nimmt Darmstadt 
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Das Stadtgebiet umfasst einschließlich der Vororte etwa 122 km². 31 % hiervon sind als 
Siedlungsfläche ausgewiesen, 20 % werden landwirtschaftlich genutzt, 45 % bestehen aus Wald-
flächen und 0,8 % aus Wasserflächen (Wissenschaftsstadt Darmstadt 2004, Stand 31.12.2001).  
 
Tab. 2.1:  Nutzungsarten und Flächen im Stadtgebiet Darmstadt (nach Wissenschaftsstadt Darmstadt 2004). 
 
Nutzungsart Fläche [km²] Fläche [%] 
Siedlungsfläche 37,2 31 
   - davon Gebäude- und Freifläche 24,6 20 
   - davon Verkehrsfläche 12,6 10 
Landwirtschaft 24,4 20 
Grünflächen 2,9 2 
Wald 54,8 45 
Wasserfläche 0,8 1 
Sonstige 1,2 1 
 
 
Die räumliche Verteilung der Flächennutzungsarten ist Abb. 2.4 zu entnehmen. Der Bereich östlich 
des Siedlungsgebietes ist bis auf das Oberfeld mit Wald bedeckt. Landwirtschaftliche Nutzung ist 
im N und NW, um die Vororte Arheilgen und Wixhausen herum, konzentriert. Es erfolgt in erster 
Linie Ackerbau und der Anbau von Sonderkulturen (Spargel). Viehzucht spielt mit einer 
Gesamtstückzahl von 890 Tieren, über die Hälfte davon Schweine (Wissenschaftsstadt Darmstadt 
2004), keine bedeutende Rolle. Bei den Siedlungsgebieten nordwestlich Darmstadts handelt es 
sich um Weiterstadt, Weiterstadt-Gräfenhausen und Weiterstadt-Schneppenhausen. Größere 
Industrie- und Gewerbegebiete beschränken sich auf den W des Stadtgebietes. 
 
0 1 2 3 4  k m
 
Abb. 2.4: Flächennutzung im Stadtgebiet Darmstadt.  
 
 
2.2 Klima und Wasserhaushalt 
 
Das Arbeitsgebiet gehört dem südwestdeutschen Klimaraum an, der von milden Wintern und 
warmen Sommern geprägt ist (RP Darmstadt 1985).  
 
Die im Folgenden aufgeführten Klimadaten basieren auf drei bzw. vier Messstationen des 
Deutschen Wetterdienstes im Stadtgebiet Darmstadt. Die Klimastation Darmstadt wurde im 
Zeitraum 1960-2004 zwei Mal verlegt, 1987 und 1995. Für die Zeitspanne von 1960-1974 liegen 
zusätzliche Daten einer weiteren Station in Darmstadt vor (vgl. 3.4.3). 
W ald




Die Lufttemperatur bewegt sich im Jahresmittel zwischen 8,1 und 11,7 °C bei einem langjährigen 
Mittelwert von 10,2 °C (Jahresreihe 1960-2004). Die mittleren Jahrestemperaturen folgen einem 
leicht ansteigenden Trend, der auf zunehmende Urbanisierung (Stadtentwicklungsbeirat 1995) 
oder Klimaveränderungen (Magistrat der Stadt Darmstadt 2001) zurückgeführt wird. 
 
Das langjährige Mittel der relativen Luftfeuchte liegt bei 74,2 % (67,0-80,6 %, Jahresreihe 1960-
2003); auch hier ist ein leicht steigender Trend zu beobachten. Die Windstärke schwankt im 
gleichen Zeitraum im Jahresmittel zwischen 0,7 und 3,2 BFT bei einem Mittelwert von 2,3 BFT und 
deutlich fallendem Trend. Für die Sonnenscheindauer liegt lediglich die Jahresreihe 1960-1986 vor. 
Sie beträgt im Mittel 1685 h/a.  
 
Das Einzugsgebiet des Schwarzbaches gilt als niederschlagsarm (GREIFENHAGEN 2000). Die 
jährliche Niederschlagshöhe in Darmstadt schwankt zwischen einem Minimalwert von 455 mm/a in 
1976 und dem Maximum von 1186 mm/a in 1965. Das langjährige Mittel (1960-2004) liegt bei 
knapp 730 mm/a und über 50 % der Jahreswerte fallen in das Intervall zwischen 600 und 
800 mm/a. Dem RP Darmstadt (1985) zufolge fallen etwa 60 % der Niederschläge im Sommer. Für 
den hier betrachteten Zeitraum liegt der Mittelwert des für die Grundwasserneubildung relevanten 
Winterniederschlages bei 320 mm/a (44 % des Gesamtjahresmittels).  
 
Abb. 2.5 zeigt den zeitlichen Verlauf der jährlichen Niederschlagshöhe. Längere Trockenphasen 
treten Mitte der 60er-, in den 70er-, Anfang und Ende der 90er-Jahre sowie 2003 und 2004 auf; 
längere Feuchtperioden gab es Anfang und Ende der 60er-Jahre, um 1980 sowie um die 
Jahrtausendwende. Bei der Betrachtung des Abflussjahres (November-Oktober) bzw. der Winter-
niederschläge (November-April) ist die Verteilung von niederschlagsarmen und -reichen Perioden 
ähnlich. Allerdings sind in Bezug auf die Winterniederschläge die Trockenphasen in den 1970er-
Jahren deutlich stärker ausgeprägt und eine weitere Trockenphase Mitte der 80er-Jahre kommt 
hinzu (Abb. 2.6). Von den Trockenphasen der jüngeren Vergangenheit sind die Winternieder-
schläge dagegen weniger stark betroffen. Die Feuchtperiode von 1998 bis 2003 ist bei den Winter-
niederschlägen besonders ausgeprägt. Dies stimmt mit den Ergebnissen des Magistrats der Stadt 
Darmstadt (2001) überein, der eine Tendenz zu feuchteren Wintern und trockeneren Sommern 
beschreibt, ohne dass ein deutlicher Trend in der Gesamtniederschlagsmenge festzustellen ist. 
 
Da sich die Region in einem Übergangsbereich zwischen dem trockenen Oberrheingraben (Werte 
bis unter 500 mm/a) und dem niederschlagsreichen Odenwald (Werte bis über 1000 mm/a) 
befindet, steigt die Niederschlagshöhe von WNW nach ESE an. Anhang 2.1 zeigt dieses regionale 
Verteilungsmuster, basierend auf den Messwerten von 21 Niederschlagsstationen in Darmstadt 
und im Umland. Im Hessischen Ried westlich von Darmstadt liegt das langjährige Jahresmittel 
unter 700 mm/a. Bis zum Ostrand des Stadtgebietes steigt es auf bis zu 800 mm/a an und erreicht 
im Odenwald bis zu 900 mm/a. 
 
 
Die reelle Evapotranspiration nach TURC (zit. in HÖLTING & COLDEWEY 2005), überschlägig als 
Jahresmittel errechnet aus den vorliegenden Klimadaten, beträgt im langjährigen Mittel 470 mm/a 
mit einer Streuung von 384-530 mm/a (Zeitreihe 1960-2004). Dies stimmt mit den durch die HLfU 
(1992) mittels Lysimetermessungen ermittelten Werten von 400-500 mm/a überein. Nach Abzug 
der ETreell von der Niederschlagsmenge stehen für Infiltration und Oberflächenabfluss jährlich im 
Mittel 260 mm/a (Zeitreihe 1960-2004, Spannbreite 69-682 mm/a) zur Verfügung. Abb. 2.7 stellt 
diese drei Größen gegenüber. Es ist zu beachten, dass es sich hierbei um Jahresmittelwerte 
handelt, während die Grundwasserneubildung vorwiegend im Winterhalbjahr stattfindet, da der in 
den Sommermonaten gefallene Niederschlag größtenteils oder vollständig durch die 





































































Abb. 2.5:  Jährliche Niederschlagsmengen im Stadtgebiet Darmstadt. Jahreswerte, die um mehr als 10% vom 


















































































































Abb. 2.6: Winterniederschläge im Stadtgebiet Darmstadt. Jahreswerte, die um mehr als 10% vom 
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Abb. 2.7:  Niederschlag, reelle Evapotranspiration nach TURC und Differenz. Fortgeführt und ergänzt nach 
GREIFENHAGEN (2000). 
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Die Grundwasserneubildung aus Niederschlag im Hessischen Ried liegt im langjährigen Mittel im 
Bereich von 115-140 mm/a (RP Darmstadt 1985, BGS 1996, RP Darmstadt 2000). Aufgrund der 
Richtung E ansteigenden Niederschläge ist im Stadtgebiet Darmstadt mit etwas höheren Werten 
zu rechnen. Für den Vorort Arheilgen bestimmte JUSTEN (1999) 140 mm/a. Auch SCHÄFER (1997) 
gibt für das Westwaldgebiet einen Mittelwert von 130-140 mm/a an. Die HLfU (1996) ermittelte aus 
Lysimetermessungen und Modellrechnungen eine Grundwasserneubildung von 180 mm/a. Aus 
dem Grundwasserströmungsmodell von LERCH (2001) ergibt sich eine mittlere Grundwasserneu-
bildung von 170 mm/a für den westlichen Teil des Stadtgebietes Darmstadt.  
 
Kleinräumig ist mit starken Schwankungen der lokalen Grundwasserneubildung zu rechnen. Die 
verschiedenen Nutzungsformen (Besiedlung, Landwirtschaft, Wald) sowie unterschiedliche 
Bodenarten können zu großen Unterschieden führen (HLfU 1992). So werden für das Stadt-
zentrum Werte von 50-100 mm/a angegeben (HLfU 1985, RP Darmstadt 2000). Außerhalb der 
Stadt, insbesondere auf Ackerflächen, steigt die Grundwasserneubildung lokal bis auf 300 mm/a 
an (HLfU 1985, HLfU 1992, RP Darmstadt 2000). Für das Westwaldgebiet ermittelte SCHÄFER 
(1997) lokale Werte von 60-70 mm/a, während FÜRST et al. (1980) für die Waldgebiete östlich von 
Darmstadt für eine niederschlagsarme Periode 100 mm/a berechneten. 
 
 
Bei einer jährlichen Niederschlagshöhe von 730 mm/a, einer reellen Evapotranspiration von 
470 mm/a und einer Grundwasserneubildung aus Niederschlag von 170 mm/a verbleiben für den 
Oberflächenabfluss lediglich 90 mm/a. Die HLfU (1992) gibt für Südhessen an, dass der direkte 
Oberflächenabfluss anteilig so gering ist, dass er vernachlässigt werden kann. 
 
 
Aus dem Niederschlag stammt mit 71 % der Großteil der Grundwasserneubildung im Hessischen 
Ried. Kleinere Anteile haben die Infiltration von Oberflächenwasser mit 20 % und der Randzufluss 
von E, aus dem Odenwald und dem Sprendlinger Horst, mit 9 % (RP Darmstadt 1985). Der 
Randzufluss beträgt bis zu 25 l/s*km und erfolgt v.a. über die Lockergesteine der Seitentäler und 
Schuttfächer, weniger über Klüfte im Festgestein (BGS 1996). Das RP Darmstadt (1985) teilt den 
Randzufluss im Stadtgebiet Darmstadt von N nach S in vier Abschnitte ein: 5 l/s*km im Bereich 
Wixhausen/Arheilgen, 13 l/s*km zwischen Arheilgen und dem Stadtzentrum, 20 l/s*km zwischen 
dem Stadtzentrum und Eberstadt und 15 l/s*km im Bereich von Eberstadt. Südlich des 
Stadtzentrums, wo mit bis zu 100 m deutlich höhere Quartärmächtigkeiten als im N erreicht 
werden, wird zudem ein Randzufluss zum tiefen Grundwasserleiter ausgeschieden, der 5 l/s*km 
beträgt.  
 
Die Infiltration von Oberflächenwasser spielt im Arbeitsgebiet eine untergeordnete Rolle, da die 
Fließgewässer klein und teilweise trocken und zudem kanalisiert sind oder das Bachbett aufgrund 
von Abwasserbelastung kolmatiert ist (TOUSSAINT 1982, HLfU 1985). SCHÄFER (1997) bestimmte 
eine Infiltration von 0,8 Mio m³/a für das Westwaldgebiet; MÜLLER (1999) ermittelte für die 
außerhalb des Arbeitsgebietes durch Eberstadt fließende Modau 1,8 Mio m³/a. Beide Beträge 
stellen nur einen kleinen Prozentsatz der Grundwasserneubildung aus Niederschlag dar 
(20 Mio m³/a, bezogen auf das Stadtgebiet Darmstadt mit 122 km²). Für die kleinen Fließgewässer 
östlich der Stadt vermuten FÜRST et al. (1980) effluente Verhältnisse. 
 
 
Der mit Abstand bedeutendste Entnehmer von Grundwasser im Stadtgebiet Darmstadt ist die HSE 
AG (HEAG Südhessische Energie AG, ehemalige Südhessische Gas- und Wasser AG) zum 
Zweck der Trinkwasserversorgung. Die Brunnen liegen jedoch im äußersten SW und somit 
außerhalb des Arbeitsgebietes. Für private Entnehmer (Industrie) innerhalb des Stadtgebietes 
liegen keine exakten Angaben zu den tatsächlichen Entnahmemengen vor, sondern nur Angaben 
über die genehmigten Wasserrechte, die in der Regel nicht ausgeschöpft werden. Zwei 
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Brunnengalerien der Merck KGaA mit großen Entnahmemengen westlich von Arheilgen wurden 
inzwischen außer Betrieb genommen und zum Teil rückgebaut. LERCH (1999) setzte für sein 




2.3 Geologie und hydraulische Eigenschaften der Einheiten 
 
Die geologische Aufnahme des Stadtgebietes erfolgte Ende des 19. und Anfang des 20. Jahr-
hunderts. Analog zu den Topographischen Karten ist es in vier Einzelblätter aufgeteilt: Blatt 6017 
Mörfelden (CHELIUS 1891), Blatt 6018 Langen/Messel (KLEMM 1910), Blatt 6117 Darmstadt-West 
(CHELIUS 1890) und Blatt 6118 Darmstadt-Ost/Roßdorf (KLEMM 1938). Da Geologie und 
Hydrogeologie von GREIFENHAGEN (1997, 2000) bereits detailliert beschrieben wurden, soll hier nur 
eine Übersicht gegeben werden. Eine ingenieurgeologische Bewertung des Baugrundes wurde von 
WELLHAUSEN (1998) vorgenommen. VON LANG & HOPPE (2005) wurde eine geowissenschaftliche 
Dokumentation inklusive eines sedimentologischen Modells des Innenstadtbereiches erstellt. 
 
Darmstadt liegt auf der östlichen Randverwerfung des Oberrheingrabens. Die Rheingraben-
randverwerfung unterteilt das Stadtgebiet geologisch und hydrogeologisch in einen Bereich mit 
kristallinen und permischen Kluftgrundwasserleitern des Odenwaldes und Sprendlinger Horstes im 
E und ein Gebiet mit den quartären Porengrundwasserleitern des Oberrheingrabens im W (Abb. 
2.8). Die großräumige Grundwasserfließrichtung verläuft wie die oberirdische Entwässerungs-
richtung von E nach W. 
 
 


















Abb. 2.9: Profilschnitte durch das Stadtgebiet Darmstadt (nach GREIFENHAGEN 2000). 
 
 
2.3.1 Tektonik  
 
Die steil stehende Rheingrabenrandverwerfung quert das Stadtgebiet etwa in N-S-Richtung 
(Abb 2.8) und markiert einen Versatz der Gesteinsschichten von über 2000 m (HECHT 1953, VEIT 
1953). Die Kristallingesteine des Odenwaldes und das Rotliegende des Sprendlinger Horstes 
sinken in Schollentreppen ab (Abb. 2.9). Insbesondere im Innenstadtbereich, wo die Störung in die 
erzgebirgische NE-SW-Richtung umschwenkt, ist ein kompliziertes Schollenmosaik ausgebildet 
(FAHLBUSCH 1970, HOPPE & LANG 2007). Entlang der Verwerfung kommt es auch aktuell noch zu 
Senkungsbewegungen von wenigen Zehntel mm/a. Es kann jedoch nicht klar getrennt werden, ob 
es sich hierbei um tektonische Prozesse oder Setzungen durch anthropogene Einwirkungen 
(Auflast, Grundwasserabsenkung) handelt (PRINZ 1978, SCHWARZ 1978). 
 
Die hydraulische Durchlässigkeit von Störungszonen in Lockergesteinen hängt vom Deformations-
prozess und der Beschaffenheit der beteiligten Gesteinseinheiten ab. Sie können als Barrieren 
oder präferentielle Fließpfade fungieren. In Festgesteinen sind Störungszonen in der Regel 
durchlässig, d.h. die Wasserdurchlässigkeit entlang der Zone ist gut, während quer zur Zone der 
Wasserfluss behindert wird (KNIPE 1993, BENSE et al. 2003). Auch am Toten Meer, wo ähnlich wie 
in Darmstadt Festgestein (Kalkstein, Dolomit) und Lockergestein aufeinandertreffen, beobachteten 
YECHIELI et al. (2001) entlang der Störung in vertikaler und horizontaler Richtung hohe 
Durchlässigkeiten, während senkrecht zur Störung die Durchlässigkeit stark verringert ist. Im 
Stadtgebiet Darmstadt wechseln die Bedingungen entlang der Störung (FAHLBUSCH 1980b). 
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FAHLBUSCH (1970) beschreibt, dass in N-S-Richtung verlaufende Klüfte stark wasserführend sind, 
während der erzgebirgisch ausgerichtete Bereich der Störung dicht ist. Der Bau des Kongress-
zentrums in der Stadtmitte im Jahr 2005 ermöglichte einen Einblick in die komplexen und 
engräumig wechselnden Verhältnisse entlang der Randverwerfung. Im N und E des Aufschlusses 
ist die Störungszone von schlecht durchlässigem lehmigem Material dominiert, in situ verwittertem 
Granodiorit sowie umgelagertem Verwitterungsmaterial, während sich im SW eine Rinne mit 
feinsandigem, kieshaltigen Mittelsand anschließt (LANG & HOPPE 2005).  
 
In der Innenstadt trifft die NNW bis NW streichende Gräfenhäuser Bruchzone auf die 
Rheingrabenrandverwerfung (Abb. 2.8). Nordöstlich davon befindet sich eine hochgelegene 





Das Odenwaldkristallin besteht im Stadtgebiet hauptsächlich aus Granodiorit, der in Abb. 2.8 
separat ausgehalten ist (NICKEL 1985). Außerdem treten Amphibolit, Diabas, dunkle Schiefer-
gneise, Granit, Diorit, Gabbro, Kalksilikatfels und Hornfels auf (KLEMM 1938, NICKEL 1985). Die 
meist NE-SW streichenden Einheiten sind von basischen und sauren Ganggesteinen sowie 
Barytgängen durchzogen (CHELIUS 1890, KLEMM 1938).  
 
Der Granodiorit verwitterte während der permokarbonischen Festlandsperiode sowie im Jungtertiär 
und Altpleistozän stark (MATTHESS 1964) und liegt heute bis zu einer Tiefe von 40 m vergrust vor 
(GREIFENHAGEN 1997). Nahe der Rheingrabenrandverwerfung ist die Zersetzung besonders 
ausgeprägt (HOPPE & LANG 2007). Die Kieslage aus Kristallin-Komponenten fungiert teilweise als 
Porengrundwasserleiter und ist von einer unregelmäßigen, vertonten Kristallinoberfläche 
unterlagert (FAHLBUSCH 1980a). Im vergrusten Bereich bestimmte GREIFENHAGEN (2000) 
Durchlässigkeiten mit einer Größenordnung von 10-4-10-5 m/s und Speicherkoeffizienten von 
2-8 %. Im unzersetzten Gestein in größeren Tiefen werden nur noch kf-Werte von 10-6-10-7 m/s bei 
Speicherkoeffizienten von 1-3 % erreicht. Die vertonten Bereiche wirken abdichtend und darüber 
kann sich Stauwasser bilden, wie es z.B. auf der Lichtwiese in Flugsanden der Fall ist (FAHLBUSCH 
1974). Gänge können nach GREIFENHAGEN (1997) entweder absperrend oder drainierend wirken. 
 
Im Folgenden werden unter der Bezeichnung "Kristallin" alle im Stadtgebiet vorhandenen Gesteine 
des Odenwaldes zusammengefasst, d.h. sowohl der Granodiorit als auch die Einheit "Kristallin 





Der im N sich anschließende Sprendlinger Horst besteht aus Gesteinen der Permzeit, die 
diskordant auf dem Odenwaldkristallin auflagern. Im Stadtgebiet Darmstadt liegen Sedimente und 
Vulkanite des Rotliegenden vor.  
 
Das sedimentäre Rotliegende besteht aus Konglomeraten, Brekzien, Arkosen, feldspatreichen 
Sandsteinen, Siltsteinen, Letten und untergeordnet auch biogenen Kalksteinen (CHELIUS 1890, 
KLEMM 1938, MARELL 1989, KOWALCZYK 2001). Die Sedimente können lokal durch Zerscherung 
oder Verwitterung vertont sein (FAHLBUSCH 1980b). Es handelt sich um Kluftgrundwasserleiter mit 
untergeordneter Porenkomponente und wechselnden, in der Regel jedoch ungünstigen 
hydraulischen Eigenschaften. GREIFENHAGEN (2000) bestimmte einen kf-Wert in der Größen-
ordnung 10-6 m/s bei einem Speicherkoeffizienten von 0,35 %. Im E der Stadt ermittelten FÜRST et 
al. (1980) noch geringere Durchlässigkeiten von 10-7-10-8 m/s. In einer Zerrüttungszone werden 
dagegen 10-4 m/s erreicht.  
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Die Vulkanite bestehen aus feinkörnigen, dunkel-rötlichgrauen Melaphyren (KLEMM 1938, 
KOWALCZYK 2001). Sie enthalten häufig Gasblasen, die mit Calcit, SiO2, Dolomit oder Schwerspat 
sekundär verfüllt wurden. FAHLBUSCH (1974) beschreibt eine vererzte Kontaktzone zu den 
unterlagernden Rotliegend-Sedimenten. Über die hydraulischen Eigenschaften des Melaphyrs 
liegen nur qualitative Angaben vor. Die Durchlässigkeit ist gering (FAHLBUSCH 1980a). Das Material 
verwittert zu Lehm (KLEMM 1938), der auch die Klüfte verfüllen kann und somit die Durchlässigkeit 





Tertiär steht oberflächlich lediglich in vereinzelten Schollen an. In Bohrungen konnten 
entsprechende Gesteine auch weiträumiger verbreitet nachgewiesen werden. Es handelt sich um 
dunkelgraue und schwarze Tone mit Kalkbänken (Corbiculaschichten, Miozän) sowie weiße, 
kalkfreie Tone, Sande und Kiese des Pliozäns (KLEMM 1938). Sie gehen in die quartären 
Ablagerungen über und sind von diesen nicht immer klar abzugrenzen (GREIFENHAGEN 1997). Im S 
des Stadtgebietes reicht das Tertiär bis über 2200 m Tiefe (VEIT 1953). CHELIUS (1890) beschreibt 
auch tertiäre Basaltgänge. 
 
Die sandigen Partien weisen recht gute Durchlässigkeiten von 10-5 m/s auf (GREIFENHAGEN 2000). 
Allerdings sind die tertiären Porengrundwasserleiter aufgrund ihrer geringen flächigen Verbreitung 
unbedeutend. Die Tertiärtone bilden die Basis des bedeutenden quartären Grundwasserleiters 





Das Quartär besteht im Stadtgebiet Darmstadt aus meist kalkhaltigen, fein- bis grobklastischen 
Sedimenten, die als Terrassensedimente von Rhein und Neckar und als Flugsande entstanden. 
Auensedimente der rezenten Vorfluter sind nur gering ausgebildet (CHELIUS 1890, KLEMM 1938).  
 
Die Flugsande bilden zwei Generationen und kommen in Form von Decken oder Dünen vor. 
Teilweise bedecken sie auch die permischen Gesteine und das Kristallin im E des Stadtgebietes. 
Sie können umgelagert und entkalkt sein und verzahnen sich mit geröllhaltigen Schuttkegelsanden 
(CHELIUS 1890, KLEMM 1938, SCHMITT 1955). Die Terrassensedimente bestehen aus Kiesen und 
Sanden mit wechselnden Anteilen an pelitischem Material bzw. Tonlinsen und -lagen (CHELIUS 
1890, EBHARDT et al. 2001). Auch Anreicherungen von organischem Material kommen vor 
(FAHLBUSCH 1980a, HECKWOLF 1997). Im S des Stadtgebietes breiten sich vor den Einmündungen 
der Odenwaldbäche in das Hessische Ried Schuttfächer aus (TOUSSAINT 1982, MÜLLER 1999). Für 
das Stadtzentrum beschreiben LANG & HOPPE (2005) einen von Schlammströmen und Schicht-
flüssen dominierten alluvialen Fächer. 
 
Die quartären Sedimente erreichen südlich der Gräfenhäuser Bruchzone (Abb. 2.8) Mächtigkeiten 
von 50-100 m, bei Pfungstadt sogar 170 m (HECHT 1953). Nördlich der Bruchzone sind sie lediglich 
10-30 m mächtig (ANDERLE 1968). Aufgrund dieser Konstellation sind die Grundwasserleiter im SW 
der Stadt mächtig und tieferliegend; im NW sind sie oberflächennah und geringmächtig (Abb 2.9).  
 
Die Tonlagen untergliedern die quartären Sedimente in Grundwasserstockwerke, die jedoch 
hydraulischen Kontakt haben können (Abb. 2.9). Die BGS (1996) beschreibt im Stadtgebiet drei 
Tonhorizonte, die nach W auskeilen und zunehmend unterbrochen werden. Diese Unterteilung in 
drei Stockwerke trifft jedoch nur für das Gebiet südlich der Gräfenhäuser Bruchzone zu; im N des 
Stadtgebietes ist einer der Tonhorizonte nicht mehr ausgebildet (LERCH 2001). Der obere 
Grundwasserleiter reicht im N bis 10-20 m Tiefe, im S bis 30 m (GREIFENHAGEN 1997, 2000). Nach 
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GREIFENHAGEN (2000) ist der Grundwasserleiter in der Nähe der Störung nicht untergliedert. Im 
Vorort Arheilgen beschreiben HECKWOLF (1999) und JUSTEN (1999) schwebende Grundwasser-
leiter. Im Stadtzentrum werden oberflächennah Rinnen angetroffen, die mit gröberem Material 
verfüllt sind und deutlich höhere Durchlässigkeiten aufweisen als das umgebende Sediment 
(FAHLBUSCH 1980b, LANG 2005, LANG & HOPPE 2005). 
 
Der Wechsel von Grundwasserleitern und -geringleitern und die insbesondere in der Nähe der 
Rheingrabenrandverwerfung komplexen Verhältnisse sind nur unzureichend durch Bohrungen 
erkundet worden, so dass die hydrogeologischen Gegebenheiten in vielen Fällen unklar sind 
(EBHARDT et al. 2001).  
 
Die kf-Werte der Grundwasserleiter liegen im Bereich von 10-4 bis 10-5 m/s (GBA 1993, 1994, 
HECKWOLF 1999, JUSTEN 1999, GREIFENHAGEN 2000). Lokal können auch geringere 
Durchlässigkeiten auftreten (LERACZ 1991). Insbesondere im Bereich des Tripelpunktes von 
Rheingrabenrandverwerfung und Gräfenhäuser Bruchzone sind die Verhältnisse sehr wechselhaft. 
Die Speicherkoeffizienten bzw. effektiven Porositäten liegen in den freien Grundwasserleitern 
zwischen 0,1-0,2; lokal werden auch Werte unter 10 % angetroffen (HLfU 1985, 1992, SCHÄFER 
1997, MÜLLER 1999, GREIFENHAGEN 2000). In einem gespannten Stockwerk im südlichen 
Stadtgebiet bestimmte GREIFENHAGEN (2000) einen Speicherkoeffizienten von 3*10-3. 
 
 
2.3.6 Anthropogene Veränderungen 
 
In Städten ist mit anthropogenen Eingriffen in den Untergrund zu rechnen, die die ursprünglichen 
geologischen Gegebenheiten und die hydraulischen und geochemischen Eigenschaften 
tiefgreifend verändern können.  
 
Durch Aufschüttungen und Auffüllungen werden Unebenheiten ausgeglichen, Bahntrassen 
aufgeschüttet sowie Bombentrichter, Keller und Tongruben verfüllt. In Darmstadt ist angesichts der 
starken Zerstörung während des Zweiten Weltkrieges von besonders stark ausgeprägten 
künstlichen Auffüllungen in variabler Mächtigkeit auszugehen. Nach HARRES et al. (1989) wurden 
vor allem kalkhaltiger Bau- und Trümmerschutt und Flugasche verwendet. Sie beschreiben 
Deponien in Kranichstein und in den im W gelegenen Gewerbegebieten. Durch die sehr unter-
schiedliche Kornverteiltung und Verdichtung des Materials können solche Bereiche einen Aufstau 
des Grundwassers verursachen oder als präferentielle Fließpfade fungieren. Durch die Einbringung 
von kalk- und gipshaltigem Schutt können der Lösungsinhalt und pH-Wert des Wassers erhöht 
werden. Auch können Schadstoffe aus dem Material ausgelaugt werden. 
 
Das natürliche Fließregime wird außerdem durch unterirdische Bauwerke wie Gründungen, 
Tiefgaragen, Untertunnelung sowie gegebenenfalls Wasserhaltungen gestört. Diese sind 
insbesondere im Innenstadtbereich konzentriert.  
 
Eine weitere anthropogene Veränderung der natürlichen geologischen Gegebenheiten in 
Darmstadt sind die als Bierkeller angelegten Felsenkeller im Granodiorit im Bereich der Dieburger 





Abb. 2.10 zeigt einen Grundwassergleichenplan des Stadtgebietes Darmstadt. Die Grundwasser-
oberfläche fällt von 240 m ü NN im SE auf unter 90 m ü NN im SW ab. Die großräumige 
Fließrichtung verläuft von E nach W bis SW, allerdings gibt es mehr oder weniger starke lokale 
Abweichungen. Im SE des Arbeitsgebietes verläuft die Grundwasseroberfläche etwa parallel zur 
Geländeoberfläche, was auch FÜRST et al. (1980) beobachteten. Im NE passen sich die 
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Grundwassergleichen der Umbiegung der Rheingrabenrandverwerfung an und die Fließrichtung 
verläuft etwa nach WNW, um im Oberrheingraben auf W einzuschwenken. Im SW des 
Stadtgebietes tritt eine südliche Fließkomponente hervor. Die Grundwassergleichen liegen im S, 
insbesondere im Bereich der Störung, sehr viel dichter als im N. 
 
 
Abb. 2.10:  Grundwassergleichenplan des Stadtgebietes Darmstadt für Juli 2002. (Interpoliert mittels Kriging 
ohne Variogrammanalyse, bestätigt durch einen unter Berücksichtigung der hydrogeologischen 
Gegebenheiten von Hand gezeichneten Plan.) 
 
 
Abb. 2.11: Flurabstände in Darmstadt und Umgebung (langjährige Mittelwerte einzelner Messstellen). 
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Abb. 2.11 stellt die Grundwasserflurabstände in Darmstadt und Umgebung in Form einer 
Punktdarstellung der langjährigen Mittelwerte an den einzelnen Messstellen dar. Die Flurabstände 
variieren über einen weiten Bereich zwischen wenigen Metern und über 40 m. Im 
Festgesteinsbereich im E und im Quartär im N dominieren geringe Flurabstände von meist weniger 
als 5 m. Hohe Flurabstände bis ca. 40 m u GOK liegen im SW, im Bereich hoher Quartärmächtig-
keiten, vor. Südlich der Gräfenhäuser Bruchzone bestehen entlang der Rheingrabenrand-
verwerfung auf engem Raum große Unterschiede. Auch in Abb. 2.10 fällt dieser Bereich durch sehr 
dicht gedrängte Grundwassergleichen auf. Dieser abrupte Abfall der Grundwasseroberfläche wird 
als „unterirdischer Wasserfall“ bezeichnet. Ein derartiges Phänomen wird auch an der in 2.3.1 
erwähnten Störung am Toten Meer beobachtet (YECHIELI et al. 2001). 
 
Die höheren Flurabstände außerhalb der nordwestlichen Stadtgrenze und bei Arheilgen sind auf 
Förderbrunnen der Merck KGaA zurückzuführen. Diese sind jedoch inzwischen großteils stillgelegt 
worden, so dass die Grundwasserstände in diesem Bereich steigende Tendenz zeigen. Da die 
Brunnen der öffentlichen Trinkwasserversorgung im SW außerhalb des Stadtgebietes liegen, ist ihr 
Einfluss in Abb. 2.11 nicht zu erkennen. Im W, zum Rhein hin, verringern sich die Flurabstände, da 
die Geländeoberfläche stärker abfällt als die Grundwasseroberfläche. 
 
Den heterogenen hydrogeologischen Gegebenheiten entsprechend variiert auch das 
Grundwassergefälle räumlich stark. Es wurden Werte zwischen 0,002 und 0,035 ermittelt. Die 
höchsten Werte treten im Bereich des "Wasserfalles" entlang der Rheingrabenrandverwerfung auf. 
Im Festgestein liegt das Gefälle mit Werten um 0,02 deutlich höher als in den Lockergesteinen des 
Oberrheingrabens (meist 0,005-0,01) (Abb. 2.10). Im Hessischen Ried geht das Gefälle weiter 
zurück auf Werte um 0,001 (HLfU 1985, RP Darmstadt 1985). 
 
Die Filtergeschwindigkeiten im quartären Porengrundwasserleiter im Raum Darmstadt liegen im 
Bereich von 10-5 bis 10-7 m/s (RP Darmstadt 1985, SCHÄFER 1997, MÜLLER 1999); im Arbeitsgebiet 
dominieren Werte von 10-5 bis 10-6 m/s. Im Festgesteinsbereich sind die Filtergeschwindigkeiten 
mit 10-8 m/s deutlich geringer. FÜRST et al. (1980) bestimmten allerdings im E der Stadt Darmstadt 
mittels Tracerversuchen eine relativ hohe maximale Abstandsgeschwindigkeit von 10-4 m/s. 
 
GREIFENHAGEN (2000) bestimmte mittels Tritium-Messungen Grundwasseralter in den Notbrunnen 
der Stadt Darmstadt. Es handelt sich bei den flachen Grundwässern um relativ junge Wässer, die 
teilweise nur wenige Jahre zuvor aus Niederschlag neu gebildet wurden. Ältere Wässer konnten 
nicht nachgewiesen werden; lediglich in einem der Brunnen liegt in 60 m Tiefe ein Wasser vor, das 
älter als 50 Jahre ist. 
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3 Proben- und Datenmaterial 
 
In diesem Kapitel wird das in der Arbeit verwendete Proben- und Datenmaterial zu Grundwasser, 
Klima, Niederschlag, Abwasser und Salzstreuung beschrieben, sowohl selbst erhobene Daten als 
auch Fremddaten. Das räumliche Konzept der Grundwasserbeprobung und die Methoden, 
Probleme und Fehlerquellen bei der Probennahme sowie die angewendeten Messverfahren und 





3.1.1 Räumliches Konzept der Grundwasserbeprobung 
 
Es wurden drei Hauptbeprobungen des Grundwassers durchgeführt, im März 2001, im 
September/Oktober 2001 und im Juli 2002. Hinzu kamen zwei Zwischenbeprobungen mit deutlich 
reduzierter Probenzahl im März 2002 und Oktober 2004, bei denen Spezialanalytik an Proben aus 
ausgewählten Messstellen durchgeführt wurde (siehe Tab. 3.1). 
 
 
Tab. 3.1:  Grundwasserbeprobungen und die jeweils durchgeführte Analytik. Details zu den analysierten 
Parametern können Anhang 3.1 entnommen werden. 
 
Kennung Zeitraum Anzahl Proben Analytik 
3/2001 14.3.-2.4.2001 50 Anorganik, organische Schadstoffe 
10/2001 10.9.-4.1.2001 57 Anorganik, organische Schadstoffe, Arsen, Isotope 
3/2002 19.3.-20.3.2002 9 Anorganik, D-Limonen 
7/2002 8.7.-14.8.2002 68 Anorganik, organische Schadstoffe, EDTA, NTA 
10/2004 25.-27.10.2004 12 Anorganik, Clofibrinsäure, PBSM 
 
 
Im SW des Stadtgebietes ist aufgrund der hohen Flurabstände und des somit langen Sickerweges 
(vgl. 2.4) ein Nachweis anthropogener Verunreinigungen kaum möglich. Daher erfolgte die 
Auswahl der Probennahmepunkte auf einen zentralen Ausschnitt des Stadtgebietes zwischen 
Wixhausen und Eberstadt begrenzt (Abb. 2.1). Die beprobten Grundwassermessstellen, 
Notbrunnen und Quellen wurden zu drei bzw. vier Messstreifen zusammengestellt, die etwa in 
N-S-Richtung östlich und westlich der Stadt sowie durch das Stadtzentrum verlaufen (Abb. 3.1 und 
Tab. 7.4). Eine detailliertere Darstellung der Messstreifen mit den Messpunkt-Kennungen sowie 
eine Auflistung aller beprobten Messstellen sind in Anhang 3.2 und 3.3 zu finden. Das 
Probenkollektiv aus Grundwassermessstellen, Notbrunnen und Quellen wird im Folgenden 
vereinfachend als Grundwasserproben bezeichnet. 
 
Der östliche Messstreifen erfasst mit 12-15 Messpunkten den urban unbelasteten Anstrom der 
Stadt. Die Situation in Darmstadt ist hierfür insofern besonders geeignet, als der Anstrombereich 
ein überwiegend mit Wald bestocktes Einzugsgebiet umfasst (Abb. 2.4). Somit ist nicht mit starken 
Vorbelastungen durch andere Siedlungen oder landwirtschaftliche Einflüsse zu rechnen, sondern 
nur mit einer schwachen, ubiquitären Hintergrundbelastung durch atmosphärische Einträge oder 
einzelne Straßenzüge. Die Messstellen des Anstrom-Messstreifens tragen die Kennung "E". 
 
Der zweite Messstreifen mit 19-29 Probennahmepunkten verläuft durch das Stadtzentrum und soll 
den Bereich der stärksten urbanen Beeinflussung erfassen. Die Kennung der zugehörigen 
Messstellen beginnt mit dem Buchstaben "M".  
 
Die 16-17 Messstellen des westlichen Messstreifens (Kennung "W") befinden sich im Abstrom der 
Stadt. Hier kann die Beschaffenheit des Grundwassers sowohl noch stark von der Stadt beeinflusst 
sein als auch durch die Verdünnung durch versickerndes Niederschlagswasser oder andere 
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Prozesse (vgl. 8.4.2.2) sich bereits wieder der natürlichen Zusammensetzung annähern, je nach 
Abstand von der Immissionsquelle, der Stadt. 
 
Bei der Grundwasserbeprobung 7/2002 wurden die drei Messstreifen Anstrom, Stadt und Abstrom 
durch einen vierten "Stadtrand"-Messstreifen ergänzt. In diesem Messstreifen wurden Messstellen 
zusammengefasst, die aus dem Stadt- oder Anstrom-Messstreifen ausgegliedert wurden, da sie 
aufgrund ihrer randlichen Lage keinem der beiden eindeutig zuzuordnen waren. Auch einige zuvor 
nicht beprobte Messstellen wurden aufgenommen. Der Stadtrand-Messstreifen umfasst 10 Mess-
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Bei der Auswahl der Messstellen wurde der jeweilige Flurabstand bzw. der Tiefenbereich des 
Filters einbezogen, da ein unmittelbarer Einfluss der urbanen Faktoren lediglich im ober-
flächennahen Grundwasser zu erwarten ist. Insbesondere im SW des Arbeitsgebietes mussten 
aufgrund der hydrogeologischen Gegebenheiten (vgl. 3.4) jedoch Messstellen mit Flurabständen 
bis zu 30 m mit einbezogen werden (Anhang 3.4). Da diese Messpunkte dem Abstrom-
Messstreifen zugeordnet sind, in dem im Wesentlichen beobachtet werden soll, wie weit urbane 
Einflüsse reichen, ist diese Abweichung vertretbar. Bei den Notbrunnen der Stadt Darmstadt ist zu 
beachten, dass sie über einen weiten Tiefenbereich bzw. in mehreren Grundwasserleitern verfiltert 
sind, während die festinstallierte Pumpe nahe der Endteufe eingebaut ist. Es ist also mit einem 
Mischwasser aus mehreren Grundwasserleitern zu rechnen. Aufgrund dieser Sonderstellung sind 




Das Idealbild von sehr schmalen Messstreifen konnte aufgrund des unvollständigen und 
inhomogenen Messnetzes im Stadtgebiet Darmstadt nicht erreicht werden, so dass breite 
Messbereiche entstanden. Durch die ungleichmäßige Verteilung der Messstellen kommt es zudem 
zu großen Unterschieden in der Informationsdichte. Im Zentrum von Arheilgen liegen 
beispielsweise zahlreiche Messstellen auf sehr kleiner Fläche vor, während in anderen Bereichen 
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Lücken in Kauf genommen werden mussten. Zwischen den einzelnen Beprobungen wurde die 
Anzahl und Verteilung der Messstellen variiert und im Rahmen der gegebenen Umstände optimiert. 
Im Anstrom-Messstreifen wurde die Zahl der Messpunkte verringert, da dort eine geringe 
Variabilität der Beschaffenheit besteht. Der Stadt-Messstreifen dagegen wurde sukzessive 
erweitert, insbesondere im Innenstadtbereich von Darmstadt und in Arheilgen, um die 
Informationsdichte in diesen extrem heterogenen Bereichen zu erhöhen.  
 
Im Frühjahr 2002 wurden fünf neue Messstellen eingerichtet, um eine Lücke im N-S-Verlauf des 
Stadt-Messstreifens zwischen Arheilgen und dem Stadtzentrum Darmstadt zu schließen. Sie sind 
etwa 10-13 m tief und wurden mit einem Rohrdurchmesser von 100 mm ausgebaut. Die 
Messstellen tragen die internen Kennungen GPI 1, 2, 3, 4 sowie 6 und wurden von der Stadt 
Darmstadt als GWMs 120-124 in das Grundwasserstands-Messprogramm aufgenommen. Weitere 
Details sowie Bohr- und Ausbauprofile können BEIER & EBHARDT (2002b) entnommen werden. 
 
Da mit der Beprobung 7/2002 das Optimum in der räumlichen Verteilung der Messpunkte erreicht 
wurde, wurde in erster Linie diese Probenserie für die weitere Auswertung herangezogen. 
 
 
3.1.2 Methoden, Probleme und Fehlerquellen bei der Grundwasserbeprobung 
 
Die Methodik bei der Entnahme der Proben orientierte sich an DVWK (1992), jedoch war das 
exakte Befolgen der strengen Kriterien nicht immer möglich.  
 
Die Grundwasserproben wurden, wenn möglich, mit einer Tauchpumpe vom Typ "Grundfos MP1" 
gewonnen. Vor der Probennahme wurde stets eine Wassermenge abgepumpt, die dem dreifachen 
Volumen des Standrohres entsprach. Sofern Temperatur, elektrische Leitfähigkeit und pH-Wert, 
die in einer Durchflussmesszelle kontrolliert wurden, noch keinen konstanten Wert erreicht hatten, 
wurde weiter bis zur Konstanz gepumpt. Für die Entnahmetiefe bestand in der Regel aufgrund der 
geringen erschlossenen Grundwassermächtigkeit keine große Variationsmöglichkeit. Die Pumpe 
musste tief genug positioniert werden, um bei der Absenkung des Wasserspiegels nicht 
trockenzufallen. Häufig näherte sie sich dadurch bereits der Messstellensohle an. Es ist davon 
auszugehen, dass sich die Pumpe in vielen Fällen im Filterbereich befand.  
 
Die vorhandenen Messstellen sind von sehr unterschiedlicher und teilweise schlechter Qualität, 
was Tiefe, Ausbau und Filterstrecke betrifft. Viele entsprechen nicht den in DVWK (1992) 
aufgelisteten Kriterien. Nur vereinzelt liegen vollständige Informationen über das geologische Profil 
und den Ausbau vor, so dass über Filterstrecken und Tonabdichtungen meist nichts bekannt ist. 
Eine Verfilterung in mehreren Grundwasserleitern ist (mit Ausnahme der Notbrunnen) in der Regel 
auszuschließen, da es sich um sehr flache Messstellen handelt. Grundwasserstandsdaten liegen 
für 59 der insgesamt 65 beprobten Grundwassermessstellen vor.  
 
43 % der für die Beprobung 7/2002 angefahrenen Messpunkte weisen einen Durchmesser von 
weniger als 80 mm auf, was den Einsatz von Tauchpumpen erschweren und das Verschlammen 
von Filterstrecken zur Folge haben kann. Auch erfassen viele Messstellen den Grundwasserleiter 
nicht vollständig. Für die Verrohrung wurde teilweise verzinkter Stahl verwendet, was die 
Konzentrationen der Schwermetalle verfälschen kann. Bei Messpunkt M02 handelt es sich um 
einen großdimensionierten Schachtbrunnen, so dass der Gashaushalt gestört sein kann und bei 
dem ein ausreichender Austausch des Wassers vor der Probennahme nicht gewährleistet werden 
konnte. Diese Messstelle wurde nach der ersten Beprobung (3/2001) aus dem Messprogramm 
genommen. 
 
Bei zu geringem Rohrdurchmesser bzw. Abweichen der Verrohrung von der Lotrechten oder wenn 
das Wasser aus dem Grundwasserleiter nicht rasch genug nachfloss, war der Einsatz der 
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Tauchpumpe nicht möglich. In diesen Ausnahmefällen kamen entweder eine Saugpumpe, ein 
Schöpfgerät oder beide in Kombination zur Anwendung. Auch hier wurde das Wasservolumen 
durch wiederholtes Entleeren mit dem Schöpfgerät oder der Saugpumpe mehrfach ausgetauscht. 
Bei der Verwendung von Saugpumpen kann es durch den Unterdruck zu einer Störung des 
Gashaushaltes kommen. Zudem besteht insbesondere bei der Gewinnung von Proben für die 
Analyse der organischen Schadstoffe die Gefahr einer Kontamination der Proben durch Treibstoff. 
 
Die Beprobung der Notbrunnen erfolgte im Rahmen der etwa vierteljährlich durchgeführten 
Überprüfung der Pumpen durch Mitarbeiter der HSE AG. Die Quellwasserproben im Anstrom-
Messstreifen wurden als Schöpfproben aus dem Ablauf der Quellfassungen genommen. 
 
Angaben zu den Beprobungsmethoden sind in den Anhängen 3.5 bis 3.10 festgehalten. Tab. 3.2 
gibt eine Übersicht über die Anzahl der Messstellen, die mit einer bestimmten Methode beprobt 
wurden. Bei jeder der Beprobungen konnten etwa 60 % der Grundwasserproben mit einer 
Tauchpumpe gewonnen werden. Bei etwa 10-20 % musste auf eine Saugpumpe zurückgegriffen 
werden. Mit einem Schöpfgerät wurden bei allen drei Hauptbeprobungen unter 15 % der 
Messstellen beprobt. Insgesamt ist davon auszugehen, dass das Gesamtbild wesentlich 
repräsentativer ist als die Beprobungen durch GREIFENHAGEN (1997, 2000), die in erster Linie auf 
Schöpfproben und untergeordnet auf mittels einer Saugpumpe entnommenen Proben basieren. 
 
 
Tab. 3.2: Mit den verschiedenen Methoden beprobte Messstellen bei den Hauptbeprobungen. 
 
Beprobungsmethode 3/2001 10/2001 7/2002 7/2002 [%] 
Tauchpumpe MP1 22 25 36 53 
festinstallierte Pumpe (Notbrunnen) 7 7 7 10 
Schöpfgerät (Quellen) 9 6 6 9 
Saugpumpe 5 10 10 15 
Schöpfgerät 5 7 5 7 
Saugpumpe/Schöpfgerät 2 1 4 6 
 
 
Die Probengefäße wurden vor dem Abfüllen der Proben je drei Mal mit dem Probenwasser 
ausgespült. Die Proben wurden nicht generell filtriert, allerdings wurden Proben mit Schweb-
stoffpartikeln vor der Durchführung der photometrischen Analysen membranfiltriert (0,45 µm) und 
vor der Titration durch Papierfilter geleitet. Für die Analyse der anorganischen Inhaltsstoffe wurden 
jeweils zwei PE-Flaschen mit dem Probenwasser befüllt, wobei einer der Probenflaschen 2 N HCl 
zur Stabilisierung der Kationen zugegeben wurde. Für Spezialanalytik kamen teilweise 
Glasflaschen und spezielle Konservierungsverfahren zum Einsatz (vgl. 3.2). Alle Proben wurden 
auf dem Weg ins Labor und während der Aufbewahrung permanent gekühlt und dunkel gelagert. 
Die Laboranalysen erfolgten zum frühestmöglichen Zeitpunkt. 
 
 
3.1.3 Sonstige Proben 
 
Zwischen Juni 2001 und Juli 2002 wurden im Rahmen der Grundwasserbeprobungen oder separat 
insgesamt acht Abwasserproben in der Zentralkläranlage Darmstadt genommen (Anhang 3.10). 
Die Proben wurden aus dem Hauptzulauf hinter der Grobrechenanlage geschöpft. Die Proben 
repräsentieren verschiedene Jahreszeiten und Witterungsbedingungen. 
 
Im Rahmen der Hauptbeprobungen wurde auf dem Dach des Instituts für Angewandte Geo-
wissenschaften der Technischen Universität Darmstadt (IAG) Niederschlagswasser aufgefangen, 
das zu drei Sammelproben (März 2001, Oktober 2001, Juli 2002) zusammengefasst wurde. Im 
Rahmen der Beprobung 3/2001 wurde eine Streusalzprobe in 1 l destilliertem Wasser gelöst, um 
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die Zusammensetzung des Streuguts zu bestimmen. Im Rahmen der Beprobung 10/2001 wurden 
zwei Bachwasserproben des Ruthsenbaches in Arheilgen genommen (Anhang 3.10). 
 
Die Proben wurden in der Regel auf die im Programm der jeweiligen Grundwasserbeprobung 





Neben Feldparametern, anorganischen Standard-Anionen und -Kationen sowie verschiedenen 
Nebenbestandteilen und Spurenstoffen wurden die urbanspezifischen Inhaltsstoffe Bor, EDTA, 
NTA, D-Limonen, Clofibrinsäure sowie Isotope (Stickstoff und Sauerstoff) analysiert. Zudem 
wurden die organischen Schadstoffgruppen PAK, BTEX, Pflanzenschutzmittel sowie Methyl-
tertiärbutylether (MTBE) bestimmt. Eine Übersicht über die bei den verschiedenen Beprobungen 
analysierten Parameter und die zugehörigen Analysemethoden gibt Anhang 3.1. Alle Analysen-
ergebnisse sind den Anhängen 3.5 bis 3.10 zu entnehmen. 
 
Werte, die unter der Nachweisgrenze lagen, wurden für die Berechnungen mit der Hälfte der 





Wassertemperatur, pH-Wert, Redoxpotential, elektrische Leitfähigkeit und Sauerstoffgehalt wurden 
mittels Sonden und soweit möglich in einer Durchflussmesszelle gemessen (Ausnahmen: 
Quellwässer und mit Schöpfgerät entnommene Proben). Die Messungen wurden mit dem 
Messgerät WTW Multiline P4 in Kombination mit den WTW-Sonden SenTix 41 (pH), SenTix ORP 
(Eh, Ag/AgCl-Elektrode), TetraCon 325 (elektrische Leitfähigkeit) und CellOx 325 (Sauerstoff-
gehalt) vorgenommen. Die Korrektur des Redoxpotentiales auf das Potential der Normalwasser-
stoffelektrode erfolgte nach den Angaben in WTW (1997). 
 
Für die Stoffbilanzierung wurde aus dem gemessenen pH-Wert die Konzentration bzw. Aktivität der 
H+-Ionen errechnet. Sie wird im Folgenden verkürzend als H bezeichnet. 
 
pKs 4,3 (Alkalität) und pKb 8,2 (Azidität) wurden unmittelbar nach der Probennahme im Gelände 
durch Titration mit 0,05 N HCl bzw. NaOH ermittelt. Die Endpunktbestimmung erfolgte mit einer 
pH-Sonde (SenTix 41); zur optischen Kontrolle wurden zusätzlich die Indikatoren Methylorange 
bzw. Phenolphthalein zugegeben. 
 
Der Hydrogencarbonatgehalt HCO3 wurde aus dem pKs 4,3-Wert durch Multiplikation mit dem 
Molgewicht von Hydrogencarbonat (61,02 g/mol) berechnet. Der CO2-Gehalt wurde gemäß DEV 
D8 (DEV 2007) unter Berücksichtigung des pH-Wertes, der Temperatur und der Leitfähigkeit aus 
den Werten pKs 4,3 und pKb 8,2 ermittelt. Der pKs 4,3-Wert entspricht der Carbonathärte in mmol/l 
(HÖLTING & COLDEWEY 2005). 
 
Die Trübung des Wassers wurde mit einem Merck-Geländephotometer SQ 118 unmittelbar nach 
der Probennahme im Gelände gemessen. Es wurde die im Gerät programmierte Methode Nr. 113 
verwendet, die bei Verwendung einer 50 mm-Küvette und der Wellenlänge 525 nm einen 
Messbereich von 10-400 TE (F) umfasst. Das Ergebnis wird in Trübungseinheiten Formazin TE (F) 
angegeben. 
 




3.2.2 Feldmessungen – Photometrie 
 
Orthophosphat PO4, Ammonium NH4, Nitrit NO2 und im Fall der Abwasserproben auch Nitrat NO3 
wurden soweit möglich unmittelbar nach der Entnahme im Gelände photometrisch bestimmt 
(Ausnahmen: Quellen und Notbrunnen 3/2001, Notbrunnen 10/2001, Beprobung 10/2004). Alle 
Messungen erfolgten mit dem Merck-Geländephotometer SQ 118 und gegen eine Blindprobe aus 
destilliertem Wasser. 
 
Für die Bestimmung von Orthophosphat wurden Merck-Geländeschnelltests vom Typ 
Spectroquant 14848 verwendet. Das Verfahren basiert auf der Bildung von Phosphormolybdänblau 
(PMB) mit Molybdat und Ascorbinsäure und entspricht der in DEV D11 / DIN EN ISO 6878 (DEV 
2007) beschriebenen Vorgehensweise. Der vom Hersteller angegebene Messbereich liegt bei 
0,06-3 mg/l (50 mm-Küvetten, Methode Nr. 073) bzw. 0,3-15,3 mg/l (10 mm-Küvetten, Methode Nr. 
074). Bei den Abwasserproben war aufgrund der über diesen Messbereich hinausgehenden PO4-
Gehalte teilweise eine Verdünnung erforderlich. Die Messung erfolgte bei einer Wellenlänge von 
712 nm. Es ist zu beachten, dass ohne vorhergehenden Aufschluss lediglich das Orthophosphat, 
nicht der Gesamtphosphorgehalt erfasst wird. 
 
Dem zur NH4-Bestimmung verwendeten Merck-Geländeschnelltests des Typs Spectroquant 14752 
liegt Berthelots Reaktion (BERTHELOT 1859) zu Grunde: NH4 bildet in basischem Milieu mit 
Hypochlorit und Thymol ein blaues Indophenol. Nitroprussid-Natrium, das als Katalysator im 
Überschuss zugegeben wird, sorgt für eine grüne Mischfarbe. Der vom Hersteller angegebene 
Messbereich liegt bei 0,01-0,8 mg/l (50 mm-Küvetten, Methode Nr. 005) bzw. 0,1-3,5 mg/l (10 mm-
Küvetten, Methode Nr. 006). Aufgrund der hohen NH4-Gehalte im Abwasser war bei diesen Proben 
eine Verdünnung erforderlich. Die Messung erfolgte bei einer Wellenlänge von 690 nm. 
 
Der Merck-Geländeschnelltest "Spectroquant 14776" für NO2 basiert auf der kolorimetrischen Nitrit-
Bestimmung nach GRIEß (1879). Demnach bildet NO2 mit Sulfanilsäure und N-Ethylen-
diammoniumdichlorid einen violettroten Azofarbstoff. Der vom Hersteller angegebene Messbereich 
beträgt 0,015-0,6 mg/l (50 mm-Küvetten, Methode Nr. 062) bzw. 0,05-3 mg/l (10 mm-Küvetten, 
Methode Nr. 063). Eine Verdünnung der Proben war nicht nötig. Die Messung erfolgte bei einer 
Wellenlänge von 525 nm. 
 
Der NO3-Gehalt der Abwasserproben wurde aufgrund der hohen NH4-Gehalte und der Möglichkeit 
einer raschen Oxidation ebenfalls unmittelbar nach der Probennahme ermittelt. Der Merck-
Geländeschnelltest "Spectroquant 14773" basiert auf der Bildung einer rot gefärbten 
Nitroverbindung mit einem Benzoesäurederivat ("Nitrospectral") in konzentrierter Schwefelsäure. 
Der vom Hersteller angegebene Messbereich liegt bei 1-25 mg/l (50 mm-Küvette, Methode 
Nr. 053). Eine Verdünnung der Proben war nicht erforderlich. Die Messung erfolgte bei einer 





Chlorid Cl, Sulfat SO4, Nitrat NO3, Fluorid F und Bromid Br wurden mittels Ionenchromatographie 
im hydrochemischen Labor des IAG bestimmt. NO2 und PO4 wurden ebenfalls mit der 
Ionenchromatographie erfasst, jedoch wurden aufgrund der möglichen Instabilität bei der 
Aufbewahrung der Proben die Daten der Geländeanalytik verwendet (siehe 3.2.2). 
 
Die ersten beiden Probenserien wurden mit der HPLC-Pumpe Waters 501 von Millipore und der 
Trennsäule IC-PAK A Column & Guard Column gemessen. Als Eluent wurde eine Borat-Gluconat-
Lösung verwendet. Die Detektion erfolgte mit dem Leitfähigkeitsdetektor Waters Millipore Model 
430. Mit dieser Anordnung war insbesondere die Erfassung der nur in geringen Konzentrationen 
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enthaltenen Halogenide F und Br problematisch. Ab der Beprobung 3/2002 stand mit dem Dionex 
DX-120 Ion Chromatograph mit der Trennsäule IonPac AS9-HC ein leistungsstärkeres Gerät zur 
Verfügung. Durch Suppressionstechnik (Eluent Natriumcarbonat, Regenerent Schwefelsäure) 
wurde eine deutlich höhere Empfindlichkeit erreicht. Die Erfassung der Ionen erfolgte wiederum mit 
einem Leitfähigkeitsdetektor (CDM-3). 
 
In Tab. 3.3 ist die Messunsicherheit für die einzelnen mittels der Ionenchromatographie 
bestimmten Parameter aufgeführt. Sie wurde auf Basis von je drei Messungen in unterschiedlichen 
Konzentrationsbereichen ermittelt. Die höchsten Abweichungen ergeben sich für Br mit 7 % und 
PO4 mit 6 %. Bei den anderen Parametern liegt mit Ausnahme von NO2 die maximale Abweichung 
im Bereich von 1 %.  
 
Die Nachweisgrenzen dieser Anordnung wurden aus den kleinsten noch erkennbaren Peaks 
abgeschätzt (Tab. 3.4). Für F, NO2, Br und PO4 wurden zudem die Bestimmungsgrenzen nach 
EBEL (1987) aus den Kalibriergeraden ermittelt. Sie liegen im Bereich von 0,10 bis 0,15 mg/l. Um 
mögliche Verunreinigungen ausschließen bzw. bewerten zu können, wurde eine Blindprobe aus 
destilliertem Wasser in eine Probenflasche abgefüllt und bis zur Messung aufbewahrt. NO3, SO4, F 
und Br waren in dieser Probe nicht nachweisbar, während ein Chloridgehalt von 0,14 mg/l ermittelt 
wurde. Angesichts der Spannbreite der Proben von 2 bis 676 mg/l Cl ist diese Kontamination 
unbedenklich. Lediglich bei der Niederschlagsprobe (0,3 mg/l) ist eine signifikante Verfälschung 
des Wertes zu befürchten. 
 
 
Tab. 3.3: Messunsicherheit (Standardabweichung) der IC-Messungen. 
 
























F 0.5 - 2.5 - 5 - 10 0.9 0.004 0.7 0.04 1.1 0.1
Cl 5 - 25 - 50 - 100 - 250 0.3 0.01 0.5 0.6 1.0 1.4
NO2 0.5 - 2.5 - 5 - 10 3.5 0.02 1.2 0.03 3.5 0.1
Br 0.5 - 2.5 - 5 - 10 1.3 0.01 2.6 0.1 7.2 0.2
NO3 5 - 25 - 50 - 100 - 250 0.4 0.01 0.5 0.6 1.0 1.7
PO4 0.5 - 2.5 - 5 - 10 6.2 0.04 2.3 0.1 6.2 0.1
SO4 10 - 75 - 200 - 450 - 700 1.2 0.11 0.6 1.7 1.2 4.9
 1 unterer Konzentrationsbereich, drei Messungen




Tab. 3.4: Nachweisgrenzen und Bestimmungsgrenzen der IC-Messungen. 
 
Nachweisgrenze1              
[mg/l]









1 abgeschätzt aus den kleinsten noch erkennbaren Peaks






Mit dem Flammen-Atomabsorptionsspektrometer des IAG wurden Natrium Na, Kalium K, Calcium 
Ca, Magnesium Mg, Strontium Sr, Gesamteisen Fe, Mangan Mn, Zink Zn (nicht 10/2001) und 
Lithium Li (nur 7/2002) bestimmt. Bei der Probenserie 10/2001 wurden auch die Schwermetalle 
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Kupfer, Nickel, Kobalt, Chrom und Silber gemessen, für die die Empfindlichkeit des Gerätes aber in 
der Regel nicht ausreicht. Das Einstrahlgerät Philips PYE UNICAM SP9 atomic absorption 
spectrometer wurde mit einer Luft-Acetylen-Flamme betrieben und zu den Proben eine 
Cäsiumchlorid-Lanthanchlorid-Pufferlösung nach Schinkel im Verhältnis 1:50 zugegeben. Für jede 
Probe wurde automatisch fünffach mit einer Integrationszeit von fünf Sekunden und einem Abstand 
von einer Sekunde die Extinktion bestimmt. Aus dem Mittelwert wurde die Konzentration ermittelt. 
Die Eichung erfolgte nach dem Standard-Kalibrierverfahren mit jeweils den in der Probe zu 
erwartenden Konzentrationen angepassten Standards. 
 
Folgende Wellenlängen wurden für die einzelnen Kationen verwendet: Ca 422,7 nm; Mg 285,2 
bzw. 202,6 nm; Sr 460,7 nm; Na 589,6 nm; K 766,5 nm; Mn 279,5 nm; Fe 248,3 nm; Zn 213,9 nm; 
Cu 324,8 nm; Ni 232,0 nm. 
 
Um eine Verunreinigung während der Aufbewahrung und durch die Konservierung mit HCl 
auszuschließen bzw. zu bewerten, wurde im Rahmen der Beprobung 7/2002 eine ebenso 
konservierte Blindprobe aus destilliertem Wasser gemessen. K und Li waren in dieser Probe nicht 
nachweisbar. Die Ca- und Mg-Gehalte lagen im Bereich von 0,2 und 0,3 mg/l, Na, Sr, Fe und Zn 
bei 0,03-0,05 mg/l und Mn bei 0,0002 mg/l. Bei Sr, Fe und Zn können dadurch signifikante 
Verfälschungen auftreten. 
 
Aus den Konzentrationen von Ca und Mg wurde nach HÖLTING & COLDEWEY (2005) die 
Gesamthärte in mmol/l (Härteäquivalent) errechnet. 
 
 
Arsen As wurde für eine Auswahl der Proben aus der Serie 10/2001 mittels Graphitrohr-
Atomabsorptionsspektrometrie (GF-AAS) am Institut für Materialwissenschaften der TU Darmstadt 
quantifiziert. Es wurde ein Perkin Elmer 4100ZL Zeeman Atomic Absorption Spectrometer mit 
Graphitrohren von Perkin Elmer (THGA Graphite Tubes BO 504033) verwendet. Die Methode zur 
Bestimmung des As-Gehaltes mit der GF-AAS wurde nach HEINRICHS & HERMANN (1990) 
entwickelt. Um Matrixeffekte zu kompensieren, erfolgte die Eichung mittels der Standard-
additionsmethode. BEIER (2000) beschreibt die Methode detaillierter und gibt eine Messgenauigkeit 





Der spektrale Absorptionskoeffizient bei Wellenlänge 254 nm (SAK 254) wurde im hydro-
chemischen Labor des IAG unter Verwendung von Quarzglasküvetten mit dem Photometer GBC 
UV/VIS 918 ermittelt. 
 
Zur Bestimmung des chemischen Sauerstoffbedarfes CSB wurde eine vom Labor des IAG 
entwickelte Methode in Anlehnung an die Merck-CSB-Küvettentests 14540 und 14541 bzw. die 
ASM 5220 (GREENBERG 1992) verwendet. Sie beruht auf der Reduktion von gelbem Dichromat 
(CrVI) zu grünem CrIII im sauren Milieu, wobei Silbersulfat als Katalysator und Quecksilbersulfat zur 
Maskierung von Cl zugegeben werden. Die Eichung der Methode erfolgte mit Kaliumhydrogen-
phthalat als Reduktionsmittel im Bereich von 1-200 mg/l. Die Probe wurde unmittelbar nach der 
Probennahme in die mit den Reagenzien gefüllten Reaktionsküvetten (16 mm-Rundküvetten) 
eingegeben. Nach einer Reaktionszeit von zwei Stunden bei 148 °C im Thermoreaktor wurde die 
Messung mit dem Geländephotometer Merck SQ 118 bei der Wellenlänge 446 nm vorgenommen. 
 
Der Borgehalt der Wasserproben wurde photometrisch (Gerät GBC UV/VIS 918) im 
hydrochemischen Labor des IAG ermittelt. Das verwendete Verfahren wurde von DIETZ (1975) 
beschrieben und entspricht der DEV D17 / DIN 38405. In mit Ammoniumacetat gepufferter Lösung 
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bildet Borat mit Azomethin-H einen gelben Farbstoff. Zur Maskierung von Schwermetallen werden 
EDTA und eine Pufferlösung zugegeben. DIETZ (1975) gibt einen Messbereich 0,01-1 mg/l B bei 
einer Standardabweichung von 0,002 mg/l an. Daran angepasst wurde eine Eichkurve mit den 
Standardkonzentrationen 0,01 – 0,1 – 0,25 – 0,5 – 1 mg/l B erstellt. Zu beachten ist, dass 5 mg/l 
Fe einen Mehrbefund von 5 % verursachen kann, d.h. der Borgehalt von stark eisenhaltigen 
Proben wurde möglicherweise überschätzt. 
 
 
3.2.6 EDTA und NTA 
 
Die Quantifizierung von EDTA und NTA wurde bei der Abteilung für Umweltanalytik der SGS 
Institut Fresenius GmbH in Taunusstein in Auftrag gegeben. Die Probennahme erfolgte in 250 ml-
PE-Flaschen. In DEV (2007) wird der Zusatz von Formaldehyd empfohlen, um einen Abbau von 
EDTA zu verhindern. In Absprache mit dem Labor wurde jedoch keine besondere Konservierung 
außer Kühlung vorgenommen. Das Verfahren gemäß DIN 38413 wurde für die Messungen leicht 
modifiziert. Nach der Zugabe von Salzsäure und dem vollständigen Eindampfen der Probe wurden 
EDTA und NTA zu Propylester umgesetzt, während in DIN 38413 die Veresterung zu Butylester 
vorgesehen ist. Nach der Extraktion der Ester mit n-Hexan wurden die Komponenten 
gaschromatographisch getrennt und mittels Massenspektrometrie identifiziert und quantifiziert. Die 
Bestimmungsgrenze lag bei 1 µg/l. Bei einer der Proben musste sie wegen Matrixstörungen auf 
10 µg/l heraufgesetzt werden. Calciumgehalte von über 200 mg/l, die zu einer Unterschätzung des 





Die Bestimmung von D-Limonen wurde an der Europa Fachhochschule Fresenius in Idstein von 
Prof. Dr. J. Henatsch durchgeführt. Die Proben wurden in braunen 1 l-Glasflaschen mit Teflon-
Einlagen im Deckel genommen. Die Methode zur Anreicherung der Proben beruht auf einem von 
GROB & ZÜRCHER (1976) entwickelten Verfahren zur Analyse von flüchtigen Substanzen, der CLSA 
(Closed Loop Stripping Analysis). Durch Thermo-Desorption wurden die Substanzen in ein gemäß 
EPA-Richtlinien eingerichtetes GC-System überführt und mit einem Massenspektrometer 
detektiert. Die Identifizierung der Substanzen erfolgte mittels einer Wiley-Spektren-Bibliothek. 
 
Die Beprobung 3/2002 war ursprünglich lediglich als Vorabuntersuchung geplant, um einschätzen 
zu können, ob eine Analyse aller Messstellen auf D-Limonen sinnvoll ist. Die daraufhin geplanten 
Messungen für die gesamte Probenserie 7/2002 konnten aufgrund des plötzlichen Todes von Prof. 





Clofibrinsäure wurde vom Labor des Hessischen Landesamtes für Umwelt und Geologie nach EN 
ISO 15913-F20 (DEV 2007) analysiert. Bei diesem Verfahren werden die Substanzen nach Fest-




3.2.9 Stickstoff- und Sauerstoffisotope 
 
Die Bestimmung der Stickstoff- und Sauerstoffisotope erfolgte im Rahmen von Voruntersuchungen 
für ein geplantes Projekt am IAG (Dr. Bernd Eccarius). Es wurden je zwei Proben genommen, die 
nach der Entnahme mit konzentrierter Schwefelsäure versetzt wurden. Zur Gewinnung von NO3 
wurde eine der Proben noch am Tag der Entnahme über Ionenaustauschersäulen geschickt. Die 
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Messung des Stickstoffisotopes 15N an NH4 und NO3 sowie des Sauerstoffisotopes 18O an NO3 
wurde vom Labor für Stabile Isotope des Helmholtz-Zentrums für Umweltforschung in Halle mittels 
IRMS (Isotope Ratio Mass Spectrometry) durchgeführt. Der Ammoniumstickstoff wurde nach der 
Kjeldahl-Methode aufbereitet und mit einem IRMS Typ "Delta C" mit Elementanalysator gemessen. 
NO3 wurde nach der Gewinnung auf Ionenaustauschersäulen zu Silbernitrat umgewandelt (vgl. 
KENDALL 1998). 15N wurde ebenfalls mit dem "Delta C" gemessen. Für die 18O-Bestimmung wurde 
das Silbernitrat zu CO2 umgesetzt und mit einem IRMS Typ "Delta S" gemessen. Die Mess-
genauigkeit beträgt nach Angaben des Labors 0,1 ‰ für δ15N und 0,3 ‰ für δ18O. 
 
 
3.2.10 Organische Schadstoffe 
 
Die Analysen auf organische Schadstoffe (Tab. 3.5) erfolgten durch das Labor des Instituts für 
Geowissenschaften der Universität Tübingen. Die Proben wurden in braunen 1 l-Glasflaschen mit 
inerter Tefloneinlage im Deckel genommen, um ein Diffundieren der Schadstoffe in den Plastik-
verschluss zu verhindern bzw. zu verringern. Die polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe 
(PAK) wurden nach Extraktion mit Cyclohexan mittels GC-MS bestimmt. Die Analyse von BTEX 
und MTBE erfolgte mit der Purge & Trap-Methode in Kombination mit einer GC-MS. Die 
Quantifizierung erfolgte jeweils mittels interner Standards. Weitere Details zum Verfahren können 
HECKWOLF (1999) und SCHIEDEK (1996) entnommen werden. 
 
 
Tab. 3.5: Auflistung der analysierten BTEX (5 Substanzen) und PAK (17 Substanzen). 
 
BTEX PAK 
Benzol Acenaphthen Benzo(g,h,i)perylen 1-Methyl-Naphtalin  
Toluol Anthracen Chrysen 2-Methyl-Naphtalin  
Ethylbenzol Acenaphthylen Dibenzo(a,h)anthracen Naphtalin 
p-Xylol Benzo(a)anthracen Fluoren Phenantren 
o-Xylol Benzo(a)pyren Fluoranthen Pyren 
 Benzo(b)fluoranthen + Benzo(k)fluoranthen Indeno(1,2,3-cd)pyren  
 
 
3.2.11 Pflanzenbehandlungs- und -schutzmittel 
 
Die Probenserie 10/2004 wurde vom Labor des Hessischen Landesamtes für Umwelt und 
Geologie (HLUG) auf 30 Pflanzenbehandlungs- und -schutzmittel analysiert (Tab. 3.6). Es kamen 
verschiedene Methoden zur Anwendung. Die Hexachlorocyclohexan-Derivate wurden mittels 
GC-MS nach DIN 38407-F2 gemessen (Methode 1 in Tab. 3.6). Für fünf weitere PBSM kam das 
bereits unter 3.2.8 beschriebene Verfahren nach DEV F20 zur Anwendung (Methode 2). 
Aminomethanphosphonsäure und Glyphosat wurden per HPLC mit Fluoreszenz-Detektion erfasst, 
zu der eine DIN-Norm in Entwicklung ist (Methode 3). Die verbleibenden PBSM wurden nach DIN 
EN ISO 11369-F12 mittels HPLC mit Photo Diode Array Detektion gemessen (Methode 4). 
 
 
Tab. 3.6:  Auflistung der analysierten PBSM. Der Index gibt das jeweils verwendete Analyseverfahren an 













3.2.12 Weitere Messungen des HLUG 
 
Das HLUG führte neben der Messung der PBSM Analysen auf zahlreiche anorganische Parameter 
durch, die entweder zur Ergänzung der eigenen Daten oder zur Qualitätskontrolle (siehe 3.3.2) 
verwendet wurden. 
 
Metalle mit ICP-OES (DIN 38406/EN ISO 11885-E22): 
Na, K, Ca, Mg, Fe, Mn, Zn, Si, freie Kieselsäure (SiO2), B 
 
Metalle mit ICP-MS (DIN 38406/EN ISO 17294-E29): 
Al, As, Ba, Pb, Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Sr, Thallium, U, Bi 
 
Fließanalyse (CFA): 
Cl (DIN 38405-D31) 
SO4 (E-DIN 38405-D30)  
NO3 (EN ISO 13395-D28) 
NO2 (EN ISO 13395-D28) 
NH4 (EN ISO 11732-E23) 
Orthophosphat (EN ISO 15681) 
 
Alkalität und Azidität nach DIN 38409-H7 (Titration) 
HCO3 nach DEV D8 (berechnet) 
Carbonat- und Gesamthärte nach DIN 38409-H6 (berechnet) 
 
DOC nach DIN EN 1484-H3 (Oxidation und Bestimmung als CO2) 
F nach DIN 38405-D4 (Elektrometrie) 
Hg nach DIN EN 1483-5 (Kaltdampfverfahren) 
 
 
Außerdem wurden mit dem Purge&Trap/GC-MS-Verfahren nach DIN EN ISO 15913-20 die 
organischen Schadstoffe 1,2-Dichlorpropan, MTBE, Tetrachlorethen und Trichlorethen erfasst. 
 
 




Die Ionenbilanz der Proben wurde nach der in DVWK (1992) angegebenen Formel berechnet, bei 
der die Differenz der Äquivalentkonzentrationen von Kationen und Anionen durch die halbe 
Summe der Gesamtäquivalentkonzentrationen geteilt wird: 
 
Ionenbilanzfehler [%] = (Σ Kat - Σ An) / 0,5 * (Σ Kat + Σ An) * 100   [3.1] 
 
Da Nebenbestandteile wie PO4, Borat BO3 und die Stickstoffspezies bei einigen Proben, 
insbesondere den Abwasserproben, einen nicht unerheblichen Anteil haben, wurden diese in die 
Berechnung der Ionenbilanz einbezogen. In Anhang 3.11 sind die Ionenbilanzfehler aufgelistet. Der 
mittlere absolute Ionenbilanzfehler für die Grundwasserproben liegt zwischen 3,4 und 6,3 %. Bei 
den Beprobungen 3/2001 und 7/2002 überwiegen die negativen, bei der Probenserie 10/2001 die 
positiven Abweichungen.  
 
Abb. 3.2 zeigt, dass bei den drei Hauptbeprobungen etwa 20 % der Proben einen Ionenbilanzfehler 
unter 1 % aufweisen sowie weitere 50 % der Proben unter 5 % liegen. Die zuverlässigsten 
Ergebnisse wurden für die Beprobung 7/2002 erzielt; hier liegt keine Probe über 15 % und lediglich 
zwei Proben im Bereich von 10-15 %. Diese Beprobung weist auch den niedrigsten Mittelwert auf 
(Anhang 3.11). Dieses günstige Ergebnis könnte auf den Einsatz des neuen, zuverlässigere 
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Ergebnisse liefernden Ionenchromatographen (3.2.3) zurückzuführen sein. Die verbesserte 
Qualität der Analysen ist neben der optimierten räumlichen Verteilung der Messstellen (3.1.1) ein 
weiterer Grund, warum in erster Linie die Probenserie 7/2002 für die Auswertung herangezogen 
wurde. 
 
Extrem hohe prozentuale Ionenbilanzfehler treten bei den Niederschlagsproben auf. Diesen liegen 



























Abb. 3.2:  Ionenbilanzfehler, Häufigkeitsverteilung für die drei Hauptbeprobungen (nur Grundwasserproben). 
 
 
Als Fehlerquelle kommt in erster Linie die wenig präzise Geländeanalytik in Frage. Bei der 
Bestimmung von HCO3 durch Titration im Gelände ist mit einem hohen Fehler zu rechnen. Zudem 
wurde eine vereinfachte Berechnung der HCO3-Konzentration aus dem pKs 4,3-Wert durchgeführt, 
die den pH-Wert, die Temperatur und die elektrische Leitfähigkeit nicht gemäß DEV D8 
berücksichtigt. Im Rahmen der Geländephotometrie kommen außerdem Ungenauigkeiten bei der 
Dosierung der Reagenzien und gegebenenfalls bei der Verdünnung in Frage. Dennoch ist 
aufgrund der Instabilität der Substanzen die Analytik im Gelände vorzuziehen. 
 
Trotz Maßnahmen zur Konservierung können auch Veränderungen der Proben während der 
Aufbewahrung zu einer Verfälschung der Ergebnisse geführt haben. Durch die nicht erfolgte 
Filtration kann es zu einer Mitbestimmung von kolloid gelöstem Fe und Mn bei der AAS gekommen 
sein. Da dabei der Kationenanteil überschätzt wird, würde dies positive Ionenbilanzfehler erklären. 
Insbesondere beim Abwasser und anderen stark belasteten Proben können zudem weitere, in der 
Analytik nicht erfasste ionische Komponenten enthalten sein. 
 
Eine weitere Fehlerquelle könnte die falsche Berücksichtigung der Spezies und Ladung von 
Phosphat und Borat sein, die als PO43- und BO3- in die Berechnung einbezogen wurden. Die 
Borkonzentrationen sind allerdings zu gering, um einen signifikanten Einfluss zu haben. Für das in 
höheren Konzentrationen enthaltene Phosphat wurde mittels einer Simulation mit PHREEQC 
Interactive 2.8 die Speziesverteilung bei den vorliegenden pH/Eh-Verhältnissen ermittelt. Es liegt 
demnach überwiegend als H2PO4- und HPO42- vor, während PO43- nur eine untergeordnet Rolle 
spielt. Daraufhin wurden die Ionenbilanzen unter Berücksichtigung des Phosphates mit einer 
theoretischen, durchschnittlichen Ladung von -1,5 neu berechnet. Teilweise ergaben sich in der 
Tat verbesserte Ionenbilanzen, allerdings in der Regel nur um einige Zehntel Prozent. Nur bei den 
Abwasserproben ergeben sich größere Veränderungen im einstelligen Prozentbereich. Insgesamt 




3.3.2 Vergleich mit Analysendaten des HLUG 
 
Da bei der Beprobung 10/2004 parallel zu den Messungen im Labor des IAG die Analysen von 
dem nach DIN EN ISO/IEC 17025 zertifizierten Labor des HLUG analysiert wurden, konnten die 
eigenen Messergebnisse verifiziert werden. Die Gegenüberstellung umfasst die Parameter Cl, 
HCO3, SO4, NO3, NO2, NH4, PO4, F, B, Na, K, Ca, Mg, Sr, Fe und Mn, wobei bis auf HCO3 
unterschiedliche Analyseverfahren zum Einsatz kamen. 
 
Die Ergebnisse der Gegenüberstellung sind in Anhang 3.12 aufgeführt. Bei den Haupt-Anionen 
und -Kationen (Cl, HCO3, SO4, NO3, Na, K, Ca, Mg) beträgt die Abweichung in der Regel weniger 
als 10 % des im Labor des IAG ermittelten Wertes, im Mittel liegt sie zwischen 3 und 6 %. 
Ausnahmen bestehen lediglich bei Cl für die Messstelle W08a (16 % Abweichung) und K für die 
Messstelle W07 (78 %). Im letzteren Fall liegt dieser hohen prozentualen Abweichung aufgrund 
des geringen Kaliumgehaltes von 0,5 mg/l nur eine sehr geringe absolute Differenz zugrunde. Für 
die Hauptinhaltsstoffe kann daher geschlossen werden, dass die im Labor des IAG ermittelten 
Konzentrationen im Rahmen des Analysenfehlers richtig sind. 
 
Bei Inhaltsstoffen mit deutlich geringeren Konzentrationen treten dagegen deutlich höhere 
prozentuale Fehler auf (bis zu 30 %), die jedoch in der Regel auf kleine absolute Differenzen 
zurückgehen. Aufgrund unterschiedlicher Nachweisgrenzen der Verfahren sind die Ergebnisse 
zudem nur bedingt vergleichbar. Bei den Stickstoffspezies und PO4 wird das Bild dadurch verzerrt, 
dass der zeitliche Abstand zwischen Beprobung und Messung bei den beiden Labors 
unterschiedlich war und es daher in unterschiedlichem Umfang zu Umsatz und Abbau der 
Substanzen kam. 
 
Bei Fe kommt es bei einigen Proben zu großen absoluten Abweichungen. Die Werte des IAG sind 
hier in allen Fällen deutlich zu hoch. Dies kann durch die Miterfassung des partikulären Eisens 
aufgrund der ausgebliebenen Filtration der Proben erklärt werden. Bei Mn ist dieses Phänomen 
nicht zu beobachten. 
 
Auch bei B liegt das Ergebnis des IAG stets höher als das des HLUG (Abweichung von 12-53 %). 
Da der absolute Fehler nur zwischen 0,03 bis 0,06 mg/l variiert und sich eine sehr gute Korrelation 
zwischen den Analysenserien ergibt (r = 0,99, Trendgerade y = 0,93 x + 0,05), handelt es sich 
vermutlich um einen systematischen Fehler bei einem der Verfahren. 
 
Mit Ausnahme von Fe und B, das vom Labor des IAG offenbar systematisch leicht überschätzt 
wird, ergibt sich auch in Bezug auf die Nebeninhaltsstoffen eine gute Übereinstimmung zwischen 
den Analysen des IAG und des HLUG. 
 
 
3.4 Sonstiges Datenmaterial und Fremddaten 
 
Zu Grundwasserstand, Grundwasserbeschaffenheit, Klima, Niederschlagsbeschaffenheit, 
Abwassermenge und -zusammensetzung sowie der winterlichen Salzstreuung wurden aus 
verschiedenen Quellen Fremddaten erhoben, die im Folgenden aufgeführt sind. Die erhobenen 
Daten bauen auf der Basis des von Greifenhagen (2000) entwickelten Grundwasserinformations-
systems Darmstadt auf. Zur Erfassung der Grundwasserspiegelschwankungen wurden zudem an 









Vom Hessischen Landesamt für Umwelt und Geologie wurden Grundwasserstandsdaten von 32 
Messstellen in der Umgebung von Darmstadt zur Verfügung gestellt. Teilweise decken sie eine 
Zeitspanne von den 1960er-Jahren bis 2003 ab, mindestens jedoch 1991-2003. In den meisten 
Fällen wurden wöchentliche Messungen vorgenommen. 
 
Das Vermessungsamt der Stadt Darmstadt stellte Grundwasserstandsdaten von 107 Messstellen 
im unmittelbaren Siedlungsgebiet Darmstadt zur Verfügung. Die Daten liegen jeweils ab dem 
Zeitpunkt der Einrichtung der Messstelle (frühester Beginn: 1985) bis Ende 2003 vor. Anfangs 
wurde der Grundwasserstand monatlich gemessen, später erfolgten die Messungen im Abstand 
von zwei Monaten. Es treten relativ häufig Lücken in den Zeitreihen auf, wenn Messstellen, z.B. 
aufgrund von Baumaßnahmen, nicht zugänglich waren. 
 
Zeitreihen von Anfang der 1960er-Jahre bis maximal 1999 liegen von 157 Messstellen der Merck 
KgaA vor. Die Messungen wurden zunächst monatlich, später nur noch vierteljährlich durchgeführt. 
 
Einige Messstellen sind unter unterschiedlichen Kennnummern in zweien der drei Datenkollektive 
enthalten. 
 
Die HSE AG stellte vierteljährliche Grundwasserstandsdaten von 14 Darmstädter Notbrunnen aus 
der Zeit von 1987 bis 1998 zur Verfügung. Zudem liegen monatliche Werte von fünf 




Von August 2004 bis November 2005 wurden in drei Grundwassermessstellen Datenlogger vom 
Typ STS DL/N installiert. Ausgewählt wurden Lokalitäten, deren hydrochemische Charakteristika 
auf einen Einfluss von Abwasserexfiltrationen hindeuteten (vgl. 6.3): GWM 63 (= M13) und GWM 
66 (= M12a) in der Darmstädter Innenstadt im Bereich des Marktplatzes sowie GWM 16 (= M02) im 
Zentrum von Arheilgen. Neben dem Grundwasserstand mit einer Auflösung von 1 mm wurde die 





Vom Hessischen Landesamt für Umwelt und Geologie liegen Beschaffenheitsdaten von 
Grundwassermessstellen, Stollen und Quellen aus der Umgebung von Darmstadt, nicht jedoch aus 
dem unmittelbaren Stadtgebiet vor. Die Zeitspanne umfasst 1961-2000; der Parametersatz variiert. 
 
Das Umweltamt der Stadt Darmstadt stellte Daten zu 15 Quellen im E der Stadt aus dem Zeitraum 
1974-1989 zur Verfügung. Der Parametersatz umfasst elektrische Leitfähigkeit, pH-Wert, 
Gesamthärte, Cl, NO3, NO2, NH4, PO4, CSB sowie für einzelne Beprobungen auch Schwermetalle 
(Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Ni, Pb, Zn), den KMnO4-Verbrauch und SO4. 
 
Von der HSE AG wurden Daten von 18 Darmstädter Notbrunnen (1988-2000) sowie von 14 
Messstellen im südwestlichen Abstrombereich (1996-1999) erhalten. Diese Messstellen liegen 
relativ weit vom eigentlichen Stadtgebiet entfernt und ihre Beschaffenheit kann durch andere 
Einflüsse als dem urbanen (insbesondere der Landwirtschaft in diesem Gebiet) stark überprägt 
sein. Daher sind diese Daten leider nur von geringem Nutzen im Sinne der Problemstellung. 
 
Von der Merck KgaA konnten keine Beschaffenheitsdaten der Süd- und Nord-Brunnenreihen im 
Abstrom der Stadt sowie der Fabrikbrunnen zwischen Arheilgen und Darmstadt zur Verfügung 
gestellt werden. Auch beim Regierungspräsidium Darmstadt liegen dazu keine Daten vor. 
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3.4.3 Klima und Niederschlagshöhe 
 
Die Niederschlags- bzw. Klimadaten stammen in erster Linie von 16 Stationen des Deutschen 
Wetterdienstes (DWD) in der Umgebung von Darmstadt (Tab. 3.7). Daten liegen von 1960-2000 
vor, sofern dieser Zeitraum für die jeweilige Station vorhanden war. Für die Station Rödermark-
Oberroden beginnt die Zeitreihe erst 2001 und endet 2004; für die Station Darmstadt liegen Daten 
bis 2005 vor. 
 
Die Station Darmstadt wurde im Messzeitraum mehrfach verlegt. Die verwendeten Daten stammen 
vom 01.01.1960-30.09.1987 von der Station 2662 Darmstadt West (südlich des Autobahnkreuzes 
Darmstadt, im SW des Stadtgebietes), vom 01.10.1987-31.07.1995 von der Station 2596 
Darmstadt-Alt (Heimstättensiedlung, im SW des Stadtgebietes) und vom 01.08.1995-30.09.2005 
von der Station 2592 Darmstadt (nördlich der Rosenhöhe, im E des Stadtgebietes). BEIER & 
EBHARDT (2000) stellten fest, dass sich keine Gesetzmäßigkeit in Bezug auf eine generell größere 
Niederschlagsmenge an einer der Stationen ergibt. Es kann also davon ausgegangen werden, 
dass zumindest in Bezug auf die langjährigen Mittel eine gemeinsame Betrachtung der 
verschiedenen Messstationen zulässig ist. 
 
Von allen Stationen liegen Tagessummen der Niederschlagshöhe und Angaben zur 
Niederschlagsart vor. Von den sieben in Tab. 3.7 hervorgehobenen Messpunkten stehen 
zusätzlich Daten zur Lufttemperatur (Tagesmittel und Wert 14:30 Uhr), relativen Luftfeuchte 
(Tagesmittel und Wert 14:30 Uhr), Windstärke (Tagesmittel) und Sonnenscheindauer 
(Tagessumme) zur Verfügung. Von September 2004 bis September 2005 liegen für die Station 
Darmstadt Niederschlagsdaten in stündlicher Auflösung vor. 
 
 
Tab. 3.7: Stationen des DWD, von denen Niederschlags- und Klimadaten (Fettdruck) vorliegen. 
 
Darmstadt Frankfurt/M. Messel Riedstadt-Erfelden 
Darmstadt (Alt) Gernsheim-Allmendfeld Ober-Ramstadt Rödermark-Oberroden 
Darmstadt (Bot. Garten) Groß-Gerau-Wallerstädten Offenbach/M. Seeheim-Jugenheim 
Darmstadt (West) Langen Pfungstadt Weiterstadt-Schneppenhausen 
 
 
Zusätzliche Daten zur Niederschlagshöhe wurden vom Hessischen Landesamt für Umwelt und 
Geologie, dem Tiefbauamt Darmstadt bzw. dem Institut für Wasserwirtschaft, Hydrologie und 
landwirtschaftlichen Wasserbau der Universität Hannover, der Brandt-Gerdes-Sitzmann 
Wasserwirtschaft GmbH, der HSE AG und dem ehemaligen Fachbereich Meteorologie der 
Technischen Universität Darmstadt zur Verfügung gestellt. Sie sind jedoch zum Teil lückenhaft und 
nicht zuverlässig. 
 
Die Daten des HLUG wurden im Zeitraum 1991-2000 in Wixhausen erhoben und sind als 
zuverlässig anzusehen. Das Tiefbauamt Darmstadt lässt die Niederschlagsmenge auf dem 
Gelände der Darmstädter Zentralkläranlage durch das Institut für Wasserwirtschaft, Hydrologie und 
landwirtschaftlichen Wasserbau der Universität Hannover erfassen. Daten liegen von 1971 bis 
1999 vor. Die Brandt-Gerdes-Sitzmann Wasserwirtschaft GmbH betreibt eine Station am 
Botanischen Garten, von der Daten für die Jahre 2002-2004 vorliegen. Von GREIFENHAGEN (1997, 
2000) übernommen wurden Daten der HSE AG von der Kläranlage Eberstadt (1973-1996) und aus 
Arheilgen (1972-1975). Die Niederschlagsdaten des ehemaligen Fachbereiches Meteorologie der 
TU Darmstadt erstrecken sich über die Jahre 1995-1996 im Bereich der Lichtwiese und von 1984-




Jahre, die Fehlperioden enthielten, wurden nicht in die Auswertung für die Darstellung der 
regionalen Niederschlagsverteilung in Anhang 2.1 einbezogen. Sechs Stationen sind in Anhang 2.1 
mit einem weißen Punkt gekennzeichnet, da der Wert aus unterschiedlichen Gründen als 
problematisch zu bewerten ist: 
 
- Station Rödermark-Oberroden: Umfasst lediglich die kurze Zeitspanne 2001-2004, das 
Jahr 2003 fehlt. Dennoch fügt sie sich gut in das räumliche Bild ein. 
- Station Arheilgen: Umfasst lediglich die Jahre 1972 bis 1975, die zudem in einer 
Trockenperiode liegen. Der Wert unterschätzt vermutlich das tatsächliche langjährige Mittel 
deutlich.  
- Kläranlage Eberstadt: Weist viele Fehljahre auf. 
- Darmstadt-Alt: Umfasst die Zeitspanne 1987-1995, bei der es sich um eine relativ trockene 
Periode handelt. 
- Botanischer Garten: Umfasst lediglich die Zeitspanne 2002-2004, das Jahr 2003 fehlt. 
Dennoch fügt sie sich gut in das räumliche Bild ein. 
- Zentralkläranlage Darmstadt: Weist viele Fehljahre auf, wobei insbesondere die feuchteren 






Fremddaten zur Niederschlagsbeschaffenheit im Raum Darmstadt stehen nur in sehr 
eingeschränktem Maße zur Verfügung. Das Umweltamt der Stadt Darmstadt erfasste zwischen 
1982 und 1993 lediglich den pH-Wert und die elektrische Leitfähigkeit des Niederschlages an 
verschiedenen Stationen im Stadtgebiet. Von GREIFENHAGEN (2000) liegen Analysenergebnisse 
zweier Messstellen im Stadtgebiet Darmstadt aus dem Jahr 1998 vor (Leitfähigkeit, Cl, SO4, NO3, 
Na, K, Ca, Mg). Das Umweltbundesamt (Zweigstelle Langen) misst lediglich die Hintergrund-
beschaffenheit in stadtfernen Gebieten. Es liegen Daten zu Leitfähigkeit, pH, Na, K, Ca, Mg, Cl, 
SO4, NO3 und NH4 der Station Deuselbach im Hunsrück vor (1982-2003).  
 
Für die Abschätzung des Eintrages durch den Niederschlag musste daher auf die eigenen 





Daten zur Abwasserbeschaffenheit liegen vom Umweltamt der Stadt Darmstadt vor, das zwischen 
1973-1982 Messungen in einzelnen Sammlern, teilweise über mehrere Tage zweistündlich, 
vornahm. Der Datensatz umfasst die Parameter elektrische Leitfähigkeit, pH-Wert, Härte, Cl, NO2, 
NO3, NH4, PO4, Na, Fe, Mn, CSB und den KMnO4-Verbrauch.  
 
Aktuelle qualitative und quantitative Daten stellte die HSE AG zur Verfügung. Im Zulauf der 
Zentralkläranlage Darmstadt werden zwar keine Vollanalysen des Abwassers durchgeführt, aber 
die Zulaufmengen, pH-Wert, Temperatur, elektrische Leitfähigkeit, CSB, BSB5 und die 
Konzentrationen von NO2, NO3, NH4, Gesamtstickstoff bzw. Kjehldahl-Stickstoff und Gesamt-
phosphat werden kontinuierlich gemessen. Dabei werden Zulaufmengen und der pH-Wert für die 
vier Zuläufe Nordsammler, Mittelsammler, Südsammler und Nordwestsammler aufgeschlüsselt. 
Die Daten liegen in Form von Tagesmittelwerten oder -summen bzw. Monatsmittelwerten oder 







Der Eigenbetrieb Abfallwirtschaft und Stadtreinigung der Stadt Darmstadt (EAD) stellte die 
Salzstreupläne vom Winter 1977/78 bis zum Winter 2002/03 zur Verfügung. Es liegen Daten zur 
ausgebrachten Menge von NaCl, CaCl2, MgCl2 sowie der verwendeten Lauge vor. 
 
 
3.4.7 Sonstige Daten 
 
Digitale Bodendaten wurden vom Hessischen Landesamt für Umwelt und Geologie zur Verfügung 
gestellt. Da das besiedelte Gebiet ausgespart ist, waren sie zur Lösung der Problemstellung nicht 
von Nutzen. 
 
Ein Kanalkataster der Stadt Darmstadt existiert bisher nicht. Auch genauere Auskünfte über Lage 
und Häufung von Kanalleckagen konnten nicht erteilt werden, da die Videoaufnahmen von 
Kanalbefahrungen bisher nur teilweise ausgewertet wurden. Es soll jedoch in den nächsten Jahren 
eine Datenbank aufgebaut werden. Ein Einleiterkataster ist zwar beim Tiefbauamt vorhanden, darf 




Der städtische Grundwasserhaushalt weist im Vergleich zu nicht urbanen Gebieten Besonder-
heiten auf, insbesondere in Form von speziellen Klimaphänomenen, der Oberflächenversiegelung 
sowie Leckagen aus dem Wasserleitungsnetz. Diese werden zunächst allgemein beschrieben, 
bevor die natürlichen und anthropogenen Komponenten des Grundwasserhaushaltes von 
Darmstadt analysiert und quantifiziert werden. Hierfür werden Grundwasserstandsganglinien 
ausgewählter Messstellen, der Einfluss der Versiegelung auf die Grundwasserneubildung aus 
Niederschlag, Trinkwasserverluste sowie Ex- und Infiltration aus dem bzw. in das Kanalnetz und 
Grundwasserentnahmen diskutiert. Zum Abschluss werden positive und negative Komponenten 
des Grundwasserhaushaltes in Darmstadt bilanziert. 
 
 
4.1 Der urbane Grundwasserhaushalt 
 
Der Grundwasserhaushalt eines Gebietes kann durch urbane Einflüsse stark modifiziert werden 
(Abb. 4.1). Es bildet sich ein Netzwerk von veränderten natürlichen und künstlichen Pfaden 
(LERNER 1990). Einige Faktoren verringern die Grundwasserneubildung, andere fungieren als 




Abb. 4.1:  Schematische Darstellung des natürlichen (oben) und des urbanen, modifizierten (unten) 
Grundwasserhaushalts. Die Fremdwasseraufnahme ist mit einer gestrichelten Linie und in 
Klammern dargestellt, da sie bei diesen Randbedingungen (Abwasserkanal über 
Grundwasserspiegel) nicht stattfinden kann. Nicht dargestellt ist künstliche Bewässerung. 
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Die natürliche, direkte Grundwasserneubildung durch Infiltration von Niederschlagswasser wird 
durch die Oberflächenversiegelung verringert. Einen geringeren Einfluss haben urbane 
Klimaphänomene, die zu einer Erhöhung der Evaporation führen können, während die 
Transpiration aufgrund der fehlenden Vegetation verringert ist (LERNER 1990). 
 
In Form von Trinkwasser werden große Wassermengen in urbane Gebiete importiert, sofern der 
Trinkwasserbedarf nicht an Ort und Stelle gedeckt werden kann. Im moderaten Klima 
Mitteleuropas können sie die Größenordnung des Jahresniederschlages erreichen (LERNER 2002) 
und spielen in ariden und semiariden Regionen eine noch größere Rolle (LAWRENCE & CHENEY 
1996). Trinkwasser kann aus undichten Leitungsnetzen exfiltrieren bzw. nach Gebrauch als 
Abwasser über Kanalleckagen austreten oder gezielt über Sickergruben versickert werden. Wird 
das Trinkwasser vor Ort entnommen und das Abwasser nicht abgeführt, kann sich ein regelrechter 
Kreislauf mit nur 5-10 % Verbrauchsverlusten durch Verdunstung bilden (LAWRENCE & CHENEY 
1996). 
 
Des Weiteren findet unabsichtliche (z.B. an Straßenrändern) und gezielte Versickerung von 
Regenabflusswasser statt. Diese lokale Grundwasserneubildung ist im Gegensatz zur flächig 
erfolgenden natürlichen Grundwasserneubildung sehr inhomogen verteilt (APPLEYARD 1995). Auch 
Bewässerung von innerstädtischen Grünflächen kann insbesondere in ariden, reichen Regionen 
eine bedeutende Rolle spielen (LERNER 2002). 
 
Ein weiterer Faktor ist die hohe Dichte von größeren und kleineren Entnehmern, deren 
Entnahmemenge häufig nicht genau quantifiziert werden kann. Abwasserkanäle, die unterhalb des 
Grundwasserspiegels liegen, können Grundwasser als Fremdwasser aufnehmen und ableiten. 
Auch Einbettungen von Rohrleitungen können als Drainage fungieren. 
 
In Abhängigkeit von den lokalen Gegebenheiten kann somit in urbanen Gebieten die Höhe der 
Grundwasserneubildung im Vergleich zu den natürlichen Verhältnissen geringer oder höher sein. 
Überwiegt der Einfluss der Versiegelung, verringert sich die Höhe der Grundwasserneubildung, in 
anderen Fällen kann es im Vergleich zum Freiland oder Wald zu einer höheren Grundwasser-
neubildung und zu einem Grundwasserspiegelanstieg kommen (LERNER et al. 1990). Steigende 
Grundwasserspiegel treten häufig im späteren Stadium der Stadtentwicklung auf, wenn durch 
Stilllegung von Teilen der Industrie und des Bergbaues die Wasserentnahmen zurückgehen. 
Fallende Grundwasserspiegel werden dagegen meist als ein Problem von sich entwickelnden 
Städten angesehen (LAWRENCE & CHENEY 1996, LERNER 1997, KOFOD 2001, CRONIN & LERNER 
2004). Es kann jedoch auch mit beginnender Urbanisierung zu einem Grundwasserspiegelanstieg 
kommen, insbesondere bei dezentraler Abwasserentsorgung und starker Bewässerung in ariden 
und semi-ariden Klimata (UNEP 2003). 
 
Eine Erhöhung der Grundwasserneubildung durch die Urbanisierung von 120-250 mm/a auf 
220-300 mm/a wird aus Wolverhampton berichtet (HOOKER et al. 1999). THOMAS & TELLAM (2006) 
modellierten in Birmingham unter versiegelten Bereichen höhere Grundwasserneubildungswerte 
als unter bewachsenen, schließen jedoch die Möglichkeit eines rechnerischen Artefaktes nicht aus. 
In Perth beträgt die Grundwasserneubildung im besiedelten Bereich vor allem aufgrund der 
Bewässerung das Doppelte der Infiltration in unbebauten Gebieten (APPLEYARD 1995, APPLEYARD 
et al. 1999). Aufgrund hoher Förderraten sinkt der Grundwasserspiegel dort dennoch. In Kairo 
sowie Städten in Litauen, Usbekistan und Aserbaidschan kommt es dagegen zu einem Anstieg um 
bis zu mehrere Meter (HASSAN et al. 1995, KLIMAS 2002, IKRAMOV & YAKUBOV 2002, ISRAFILOV 
2002). Nach einer Umfrage des BWK (2002) sind in Deutschland 46 %, in Hessen 34 % der Städte 
von hohen Grundwasserständen betroffen, u.a. aufgrund der Sanierung von Kanälen zur 
Verringerung der Grundwasserinfiltration. 
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Etwa ausgeglichen sind verringernde und erhöhende Effekte in Nottingham (Zunahme um 8 % 
während der letzten 145 Jahre, YANG et al. 1999a), Birmingham (Abnahme um 4 %, LERNER 1997) 
und Dresden (LÖHNERT 2002). 
 
Die einzelnen Elemente der urbanen Grundwasserneubildung sind nur sehr schwer zu erfassen 
und zu quantifizieren (LAWRENCE & CHENEY 1996, LERNER 2002). Eine Ermittlung über die 
Grundwasserspiegelschwankungen ist nicht praktikabel, da es sich in den meisten Fällen um einen 
kontinuierlichen Prozess handelt. Wasserbilanzen sind meist zu ungenau und die Quantifizierung 
jeder einzelnen Quelle zu komplex. LERNER (2002) schlägt daher eine Schätzung der einzelnen 
Komponenten der urbanen Grundwasserneubildung, die überschlägige Berechnung nach einer 
Daumenregel von LERNER et al. (1990) oder eine Stoffbilanzierung mit konservativen Tracern vor. 
Für Darmstadt wurden die Emissionen durch urbane Grundwasserneubildung geschätzt (4.2.4, 
4.2.5, 5.9) und zur Verifizierung den über ein Grundwassermodell ermittelten Immissionen 
gegenübergestellt (Kapitel 8.4.2.5). Eine Berechnung nach LERNER et al. (1990) erfolgt unter 4.2.7. 
 
 
4.1.1 Klima und Versiegelung 
 
Die Besonderheiten des urbanen Klimas werden von LANDSBERG (1981) ausführlich dargestellt. Sie 
sind besonders ausgeprägt bei Wetterlagen mit schwachem Wind, Sonnenschein und wolkenlosen 
Nächten, die die Ausbildung von lokalen Phänomenen begünstigen. 
 
Eines der bedeutendsten Elemente sind die im Jahresmittel um 1-2 °C erhöhten Temperaturen in 
Städten ("urbane Wärmeinsel"). Pro 10 % Versiegelungszunahme ist mit einem Anstieg der 
mittleren Jahrestemperatur um 0,2 °C zu rechnen (BRÜNDL et al. 1987). Die Unterschiede sind im 
Winter und in der Nacht deutlicher ausgeprägt als im Sommer und am Tag. Zurückzuführen sind 
sie auf eine verringerte Albedo, Wärmespeicherung in den urbanen Oberflächen, verlangsamte 
nächtliche Abkühlung durch verringerte Evapotranspiration und zusätzliche Wärmequellen durch 
menschliche Aktivitäten (Verkehr, Industrie etc.). Auch in Darmstadt ist dieses Phänomen zu 
beobachten. Der Stadtentwicklungsbeirat (1995) berichtet von einem Anstieg der Temperatur-
höchstwerte zwischen 1960 und 1990. 
 
Die Windgeschwindigkeiten sind verringert und es kommt häufiger zu Flauten als im Freiland. 
Allerdings können durch die urbanen "Canyons" in Form von Straßenzügen zwischen hohen 
Häusern auch starke Turbulenzen und hohe Geschwindigkeiten begünstigt werden. BEFFERT 
(1987) beschreibt in Darmstadt eine Störung der nächtlichen abkühlenden Winde vom Odenwald. 
 
Die Niederschlagsmenge ist in den meisten Fällen erhöht, da der Aufstieg der erwärmten Luft und 
Aerosole aus urbanen Quellen die Niederschlagsbildung begünstigen. Auch können Städte, 
ähnlich wie Gebirge, ein Hindernis darstellen, das Wetterfronten am Weiterziehen hindert. 
Insbesondere im Sommer kommt es zu mehr und intensiveren Unwettern. Aufgrund der höheren 
Temperaturen und fehlenden Vegetation ist die Luftfeuchte aber insgesamt geringer als außerhalb 
der Stadt. 
 
Die Oberflächenversiegelung führt zu einem schnellen Ablaufen des Niederschlagswassers und 
einer zeitnahen Einleitung in Vorfluter und begünstigt so Überschwemmungen, vor allem bei 
kurzen, heftigen Unwettern. MEßER (1997) beschreibt einen linearen Anstieg des Direktabflusses 
von 7-9 % pro um 10 % ansteigendem Versiegelungsgrad. Bei einer Versiegelung von 100 % hat 
der Direktabfluss einen Anteil von 75 %. Insbesondere bei großen Niederschlagsmengen wird der 




Durch die urbanen Klimaphänomene ist die potenzielle Evapotranspiration in Städten erhöht, nach 
COLDEWEY & MESSER (1997) je nach Bebauungsdichte um 7-26 %. Die reelle Evapotranspiration 
unterscheidet sich dagegen nicht so deutlich von der Freilandverdunstung bzw. ist auf unmittelbar 
versiegelten Flächen sogar niedriger. Dies ist auf den schnellen Abtransport des Niederschlags-
wassers und die fehlende Vegetation zurückzuführen (LERNER 1990, STROTMANN 1998). Nach 
MEßER (1997) wirkt sich die Versiegelung ab einem Versiegelungsgrad von 5-10 % aus; bei einem 
Versiegelungsgrad von 90-100% sind nur noch 30-40 % der Freilandverdunstung zu beobachten. 
UDLUFT et al. (1983) geben für versiegelte Flächen einen Wert von 20 %, für innerstädtische 
Freiflächen 80 % der Freilandverdunstung an. 
 
Der Oberflächenabfluss steigt jedoch stärker an, als die Verdunstung absinkt, so dass es 
insgesamt zu einer Verringerung der natürlichen Grundwasserneubildung aus Niederschlag kommt 
(MEßER 1997). Nach STROTMANN (1998) ist der Zusammenhang zwischen Versiegelungsgrad und 
Grundwasserneubildung linear. Auswirkungen sind auf Sandboden ab 15 %, auf Lehm ab 30 % 
Versiegelungsgrad spürbar. Pro 10 % Versiegelungsgrad sinkt die Grundwasserneubildung um 
11-12 % und beträgt bei nahezu vollständiger Versiegelung nur noch 7-20 % der natürlichen 
Grundwasserneubildung (COLDEWEY & MESSER 1997, MEßER 1997). Insgesamt wird für urbane 
Gebiete eine Verringerung der direkten Grundwasserneubildung von 50-60 % angegeben (UDLUFT 
et al. 1983, HOWARD 2002). 
 
Dem Einfluss der Versiegelung wird daher meist durch eine Reduktion der Grundwasserneubildung 
proportional zum Versiegelungsgrad Rechnung getragen. Die Umsetzung dieser Methode wird 
durch moderne GIS-Anwendungen erleichtert, jedoch beinhaltet sie weiterhin zahlreiche 
Fehlerquellen, z.B. bei der Ermittlung und räumlichen Auflösung des Versiegelungsgrades, der 
Regionalisierung, der zugrundeliegenden natürlichen Grundwasserneubildungshöhe, insbesondere 





Der Trinkwasserimport in ein urbanes Gebiet kann 14-7500 mm/a betragen, liegt jedoch meist im 
Bereich von 300-700 mm/a (LERNER 1997). Er ist somit auch in humidem Klima im Vergleich zum 
Niederschlag signifikant, wenn auch nicht so bedeutend wie in ariden/semi-ariden Klimata 
(LAWRENCE et al. 1996). 
 
Die Exfiltration von Trinkwasser ist abhängig von Alter und Wartungszustand der Netze. BARRETT 
et al. (2004) berichten von einer Konzentration von Trinkwassernetzleckagen in alten Stadtteilen. 
Im Gegensatz zu den Abwasserkanälen ist ein Eindringen von Grundwasser aufgrund des 
Leitungsdruckes nicht möglich (LERNER et al. 1993), stattdessen ist mit Exfiltrationen auch bei Lage 
der Rohre unter dem Grundwasserspiegel zu rechnen. Die Verlustmenge wird von den 
Wasserversorgungsunternehmen in der Regel aus den minimalen nächtlichen Durchflüssen 
geschätzt, die jedoch auch Dauerentnahmen bzw. illegale Entnahmen enthalten und somit den 
wahren Wert in der Regel überschätzen. 
 
Die Verlustrate bewegt sich im Bereich von etwa 10 % bei gut gewarteten bis 70 % bei sehr 
schlecht gewarteten Leitungsnetzen (HOWARD 2002). Für den mitteleuropäischen Raum liegen vor 
allem Daten aus Großbritannien vor, wo LERNER (2002) zufolge Verluste von 20-25 % üblich sind. 
Aufgrund der unterschiedlichen Organisationsstrukturen der Wasserversorgung ist fraglich, ob 
diese Daten auf deutsche Städte zu übertragen sind. STROTMANN (1998) und WOLF (2006) 
ermittelten in Krefeld bzw. Rastatt mit 3-11 % bzw. 7-11 % eine deutlich geringere Verlustrate. 
HÄRIG (1991) schätzt die Verluste in Hannover auf 2 % ein. Die niedrigsten Werte außerhalb 
Deutschlands werden mit 8,5 % aus Evora in Südportugal (DUQUE et al. 2002) und mit 8 % aus 
Hongkong (LERNER 1997) berichtet. 
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Ausgedrückt als Verlusthöhe betragen die weltweiten Extremwerte 4 mm/a (Tomsk, POKROVSKY et 
al. 1999) und 3000 mm/a (LERNER 1990). TRAUTH et al. (1995) ermittelten in einer süddeutschen 
Großstadt eine Exfiltration von 31 mm/a, LÖHNERT (2002) gibt für Dresden 35 mm/a an. YANG et al. 
(1999a) ermittelten in Nottingham 93-162 mm/a. Auch bei der absoluten Verlusthöhe liegen die 
Werte in deutschen Städten also deutlich unter jenen in England. 
 
Neben der Exfiltration aus undichten Leitungen kann Trinkwasser auch über die gezielte 
Bewässerung von innerstädtischen Grünflächen zu einer künstlichen Erhöhung der 
Grundwasserneubildung beitragen. 
 
Abhängig von den klimatischen und wasserwirtschaftlichen Gegebenheiten können Trinkwasser-
exfiltrationen einen bedeutenden Teil der gesamten urbanen Grundwasserneubildung ausmachen 
und den Verlust durch die Versiegelung ausgleichen. In Nottingham betragen die Verluste aus 
Trinkwassernetzen 65 % der gesamten Grundwasserneubildung (LERNER 2002), in Sao Paulo 





Abwasserkanäle können, da sie im Gegensatz zu Trinkwasserleitungen nicht unter Druck stehen, 
Abwasser exfiltrieren oder von Grundwasser (Fremdwasser) infiltriert werden, je nachdem, ob sie 
oberhalb oder unterhalb des Grundwasserspiegels verlaufen. In letzterem Fall wird der 
Grundwasserspiegel abgesenkt und die zusätzlich anfallenden Wassermengen belasten die 
Kläranlagen. Abwasserexfiltrationen gleichen zwar die durch Versiegelung verringerte Grund-





Nach DOHMANN (1999) exfiltrieren in Gesamtdeutschland jährlich 180-790 Mio m³ Abwasser; 
konservativere Schätzungen geben für das Gebiet der alten BRD die Exfiltrationsmenge mit 
300-330 Mio m³ an (DOHMANN 1995). Letzteres entspricht einer Abwassermenge von 15 l pro Tag 
und Einwohner. 
 
Die Gesamtlänge der Kanalisation in Deutschland beträgt 486.159 km, über die die besiedelten 
Gebiete zu je etwa 50 % nach dem Trenn- bzw. Mischsystem entwässert werden (STEIN & 
KAUFMANN 1993, BERGER & LOHAUS 2005). 40 % der Kanäle sind zwischen 26-50 Jahre alt, 30 % 
jünger (BERGER & LOHAUS 2005). 
 
Nach der aktuellsten Umfrage der DWA von BERGER & LOHAUS (2005) sind 20 % der Kanalisation 
kurz- bis mittelfristig, weitere 22 % langfristig sanierungsbedürftig. Damit hat sich keine 
Verbesserung der Situation seit dem Beginn der ATV/DWA-Umfragen 1985 ergeben. Die 
Schadenshäufigkeit liegt bei 43-78 pro km (STEIN & KAUFMANN 1993, DOHMANN 1995). Aus dem 
Rhein-Main-Gebiet berichtet MATTHES (1992) von 71 Schäden pro km Kanal. Das häufigste 
Schadensbild ist nach BERGER & LOHAUS (2005) der schadhafte Anschluss mit 20 %, gefolgt von 
Rissen mit 17 % (vgl. Tab. 4.1). Im Rhein-Main-Gebiet fand MATTHES (1993) bei einer 
unmittelbaren Sanierungsbedürftigkeit von 20 % 57 % nicht fachgerechte Anschlüsse, 12,5 % 
Rohrbrüche, Risse und Rohrausbrüche sowie 11,5 % Schäden an Muffen und Dichtringen. 
 
Diese Angaben beziehen sich ausschließlich auf das öffentliche Kanalnetz. Das private Netz von 
Hausanschlüssen, das die doppelte bis vierfache Länge umfasst (DOHMANN & HAUßMANN 1996, 
BERGER & LOHAUS 2005), ist in deutlich schlechterem Zustand. Die unmittelbare Sanierungs-
bedürftigkeit wird auf 35-40 % geschätzt (DYK & LOHAUS 1998, BERGER & WITTNER 2002). Da die 
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Hausanschlüsse nicht ständig gefüllt sind (TRAUTH et al. 1995), kommt es nur phasenweise zu 
Exfiltrationen, die aber aufgrund der hohen Konzentration dennoch hohe Stofffrachten 
transportieren können.  
 
 
Tab. 4.1: Kanalschadensbilder und Häufigkeiten in Deutschland nach BERGER & LOHAUS (2005). 
 
Schadensbild Häufigkeit 
schadhafter Anschluss 20 % 
Riss 17 % 
Abflusshindernis 16 % 
Lageabweichung 12 % 
undichte Muffe 11 % 
Wurzeleinwuchs 8 % 
Korrosion 7 % 
 
 
Das Entstehen von Kanalschäden wird durch eine Vielzahl von Faktoren beeinflusst, sowohl 
Eigenschaften des Kanals selbst (z.B. Material, Durchmesser, Einbettungstiefe) als auch externe 
Einflüsse wie Grundwasserverhältnisse, Auflast und Verkehr (DAVIES et al. 2001 a und b). Auftrieb 
und Setzungen durch wechselnde Grundwasserstände können Kanalschäden verstärken (KARPF et 
al. 2003). Nach LÜHR & BÜTOW (1999) weisen vor allem zwischen 1950 und 1980 gebaute Kanäle 
Schäden auf, aber generell ist nicht immer eine direkte Schlussfolgerung vom Alter auf den 
Schadensumfang möglich (DAVIES et al. 2001a). BISHOP et al. (1998) beobachteten Grundwasser-
verunreinigungen vor allem bei älteren Kanälen, nicht jedoch bei Kanälen, die jünger als 20 Jahre 
waren. Auch LAWRENCE & CHENEY (1996) ordnen die größten Probleme bei älteren Kanälen in 
Stadtzentren ein, während YANG et al. (1999a) und BARRETT (2004) Hinweise fanden, dass ältere 
Kanäle auch in besserem Zustand sein können.  
 
 
4.1.3.2 Abwasserexfiltration und Einflussfaktoren 
 
Die durch optische Untersuchung ermittelten Kanalschäden lassen noch keinen eindeutigen 
Schluss auf die tatsächlichen Undichtigkeiten zu. Nach EISWIRTH (1993) ist die Videobefahrung in 
dieser Beziehung unzuverlässig. Wo Schäden gefunden werden, muss keine Exfiltration 
stattfinden, und wo der Kanal optisch intakt scheint, kann dennoch Abwasser exfiltrieren. STEIN & 
KAUFMANN (1993) stellten fest, dass sich nur etwa die Hälfte der sichtbar schadhaften 
Rohrverbindungen bei einer Dichtheitsprüfung als tatsächlich undicht erwiesen. Andererseits wird 
die Anzahl der Defekte durch Videobefahrung deutlich unterschätzt, da die Rohrsohle in der Regel 
mit verunreinigtem Wasser bedeckt ist (WOLF et al. 2006a). 
 
Die tatsächliche Exfiltration hängt von der Schadensart, Schadensklasse und der Lage des 
Schadens ab. Besonders kritisch ordnen DOHMANN et al. (1999) Lageabweichungen und Scherben-
bildung ein, gefolgt von unsachgemäßen Anschlüssen wie mangelhaften Stutzenanbindungen und 
Muffenschäden. Undichte Muffen bezeichnen sie als eines der häufigsten exfiltrationsrelevanten 
Schadensbilder, das jedoch durch Videobefahrung häufig nicht erfasst wird. Auch bei Rissen ist 
fast immer mit einer Exfiltration zu rechnen. Diese Schadensbilder entsprechen 60 % der von 
BERGER & LOHAUS (2005) ermittelten Kanalschäden (vgl. Tab. 4.1). Der verhältnismäßig seltene 
Wurzeleinwuchs ist dagegen nur wenig exfiltrationsrelevant. DOHMANN et al. (1999) bestätigen 
damit die von HAGENDORF & KRAFFT (1996) aufgestellte Reihenfolge der Gefährdung.  
 
Die höchste Gefährdung geht von Schäden in der Rohrsohle aus (HAGENDORF & KRAFFT 1996, 
HAGENDORF 2004). Schäden in Scheitel und Kämpfer sind dagegen auch bei temporärer Vollfüllung 
nicht exfiltrationsrelevant. Durch Überstausituationen werden also keine zusätzliche Leckagen 
aktiviert. Allerdings tritt bei Regenereignissen oder Kanalspülungen bedingt durch den höheren 
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Druck aus Leckagen an der Kanalsohle mehr Wasser aus, das jedoch verdünnt ist (DOHMANN et al. 
1999, WOLF 2006). Für die Grundwasserqualität sind jene Leckagen am problematischsten, die bei 
geringen Durchflussmengen aktiv sind und somit Wasser hoher Konzentration exfiltrieren. 
 
In der Regel kommt es zu einer Kolmation (Selbstabdichtung) von Kanalleckagen (vgl. 5.3.4). Die 
Effektivität ist abhängig vom Verschmutzungsgrad des Abwassers und den Bodeneigenschaften 
bzw. Charakteristika des Kanaleinbettungsmaterials (DOHMANN et al. 1999). Bei Längsrissen ist die 
Selbstabdichtung effektiver als bei defekten Muffen (MACKE 1999). In Modellversuchen wurde 
beobachtet, dass die Exfiltrationsrate nach wenigen Stunden absinkt und sich einem Endwert von 
weniger als 1 % des Ausgangswertes annähert. Die Exfiltration kommt jedoch auch über einen 
Zeitraum von mehren Wochen nicht ganz zum Erliegen und zeigt immer wieder Durchbrüche 
(RAUCH & STEGNER 1994, DECKER & MENZENBACH 1995, VOLLERTSEN & HVITVED-JACOBSEN 2003). 
Die Durchlässigkeit der Kolmationsschicht liegt im Bereich von 10-5 bis 10-8 m/s (VOLLERTSEN & 
HVITVED-JACOBSEN 2003, KLINGER et al. 2005, WOLF 2006). Durch Ausbildung von präferentiellen 
Fließpfaden kann die Exfiltration begünstigt werden (Forschergruppe Kanalleckage 2002). 
Wechselnde Grundwasserstände und erhöhter Wasserdruck im Kanal zerstören die Kolmations-
schicht und führen zu kurzzeitig höheren Exfiltrationsraten (DECKER & MENZENBACH 1995, DOHMANN 
1999, RODDEWIG et al. 2002). 
 
 
4.1.3.3 Quantifizierung von Abwasserexfiltrationen 
 
Die Quantifizierung von Abwasserexfiltrationen ist schwierig und aufwändig und trotz intensiver 
Forschungsarbeit in den letzten Jahrzehnten nach wie vor unpräzise (WOLF 2006). Es werden 
verschiedene direkte und indirekte Methoden zur Quantifizierung angewandt, die unterschiedliche 
Genauigkeiten und Fehlerquellen aufweisen (RUTSCH et al. 2006). In einer Stadt ermittelte Werte 
sind nicht ohne weiteres auf andere urbane Räume zu übertragen, da in Abhängigkeit von den 
hydrogeologischen Bedingungen und der Ausführung des Kanalsystems (Misch- oder 
Trennkanalisation) ein unterschiedliches Verhältnis von In- zu Exfiltration vorliegt. 
 
Direkte Messmethoden bestimmen die Exfiltrationsraten an einem Modellkanal mit künstlich 
eingebrachten Leckagen oder an einem aufgegrabenen in-situ-Kanal durch Erfassung der 
Sickerwassermenge über eine Drainage. Es werden sehr genaue Daten für eine spezielle Form 
der Leckage bei den gegebenen Randbedingungen (Einbettungsmaterial, Grundwasserstand) 
erhalten. Die Übertragung der Ergebnisse auf andere Leckagen und die Hochrechnung auf ein 
gesamtes Kanalnetz sind jedoch problematisch. Da meist nur die Schadenshäufigkeiten der 
öffentlichen Kanalstrecken, nicht der privaten, zugrunde gelegt werden, ist mit einer 
Unterschätzung der Gesamtexfiltration zu rechnen. Diese Methode wurde u.a. von DECKER & 
MENZENBACH (1995), DOHMANN et al. (1999), VOLLERTSEN et al. (2002) und BLACKWOOD et al. 
(2005) angewendet (vgl. Tab. 4.2, Methode 1).  
 
RIECKERMANN et al. (2005) und PRIGIOBBE & GIULIANELLI (2004) bestimmten mittels des 
Tracerverfahrens QUEST die Exfiltrationsraten einzelner Kanalstrecken (Methode 2 in Tab. 4.2). 
Auch hier stellt sich das Problem der Hochrechnung auf das gesamte Netz. 
 
Indirekte Messmethoden bzw. Modellierungen erfassen das gesamte Kanalnetz bzw. einen 
Ausschnitt davon, inklusive Exfiltrationen aus Hausanschlüssen, sind aber häufig ungenau und 
fehleranfällig. Ein weiteres Problem besteht darin, dass Abwasserexfiltration und das Eindringen 
von Fremdwasser gegeneinander aufgerechnet werden, so dass beide Werte unterschätzt werden 
können. 
 
HÄRIG (1991), EISWIRTH (1995) und TRAUTH et al. (1995) ermittelten die Exfiltration über eine 
Wasserbilanz, indem sie das in die Kanalisation eingespeiste Wasser (Trinkwasserabgabe 
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abzüglich Verbrauch, Regenwasser, Fremdwasser etc.) der Abwassermenge am Kläranlagen-
zulauf gegenüberstellten (Tab. 4.2, Methode 3). Die einzelnen Glieder dieser Bilanz können jedoch 
häufig nur geschätzt werden und weisen daher eine hohe Ungenauigkeit auf. Eine komplexere 
Weiterentwicklung dieser Methode sind verkettete Modelle wie das Urban Volume and Quantity 
Model UVQ und das Network Exfiltration and Infiltration Model NEIMO (AISUWRS-Konzept, WOLF 
et al. 2006b), das den urbanen Grundwasserhaushalt qualitativ und quantitativ simuliert. Die Daten 
von RUEEDI et al. (2005) wurden zum Teil mit diesem Modell ermittelt (Tab. 4.2, Methode 4). Bei 
beiden Methoden wird jedoch nur ein potenzieller (Stoff-)Eintrag aus der Kanalisation an das 
Grundwasser bestimmt, das Verhalten auf dem Sickerweg und beim Transport im Grundwasser 
wird nicht berücksichtigt. Durch Ergänzung von UVQ und NEIMO mit Transportmodellen kann 
dieser Mangel behoben werden (KLINGER & WOLF 2004).  
 
KARPF & KREBS (2005) wendeten ein Exfiltrationsmodell mit einem Leakage-Faktor an (Tab. 4.2, 
Methode 5). 
 
Tab. 4.2:  Abwasserexfiltrationsraten und -höhen in Deutschland und Europa. Die Ziffern in Klammern 
bezeichnen die angewandte Methode. 1: Hochrechnung von Einzelexfiltrationen, 2: einzelne 
Kanalstrecke, 3: einfache Bilanzierung, 4: UVQ/NEIMO, 5: Exfiltrationsmodell, 6: Grundwasser-
modell, 7: Markerstoffe. Wird keine Angabe gemacht, ist die Methode nicht bekannt. 
 
Quelle Ort  (Methode) l/s*km mm/a % von AW
Härig 1991 Hannover (3, 6, 7) 0.1 - 0.44 25 - 39
Eiswirth 1995 Plittersdorf (3) 0.01 6
Trauth et al. 1995 süddeutsche Stadt (3) 0.05 - 0.12 31
Ellis et al. 2004 (aus Ullmann 1994, Hoffman & Lerner 1992) Deutschland (1) 0.012
Wolf et al. 2003 Rastatt (1, 7)  3 - 5 5 - 12
Wolf 2006 Rastatt (4) 0.8 - 5 0.2 - 1
Wolf 2006 Rastatt 2 - 65 0.4 - 13
Karpf & Krebs 2005 Dresden (5) 0.03
Ellis et al. 2004 (aus Rieckermann & Gujer 2002) zwei ostdeutsche Städte (2) 0 - 13
Lerner 1997 München  22 5
Lawrence & Cheney 1996 München Harlaching 2
Eiswirth & Hötzl 1999 Deutschland (1) 10
Dohmann et al. 1999 Deutschland (1) 0.05
Decker & Menzenbach 1995 Deutschland (1) (0.004 - 0.05) 10
Dohmann 1995 alte Bundesländer (1) (0.003 - 0.05) 0.8 - 10
(0.003) 0.01 - 0.44 0.8 - 65 0 - 13
Quelle Ort  (Methode) l/s*km mm/a % von AW
Rueedi et al. 2005 Doncaster (4, 7) 0.03 - 0.08 20 - 45 7 - 15
Ellis et al. 2004 (aus Kohout et al. 2003) Prag (2) 3.5
Ellis et al. 2004 Europa 0.001 - 0.1
Ellis et al. 2003 Europa (1) 0.00003 - 0.001
Vollertsen et al. 2002 Dänemark (1) 3 5 5
Ellis & Revitt 2002 Dänemark 0.00003 - 0.0003
Blackwood et al. 2005 Großbritannien (1) 0.004-0.4
Fenz et al. 2005 Linz (7) 0.023 1
Wolf et al. (2006b) Mount Gambier (7) 4 4
Yang et al. 1999a Nottingham (6, 7) 6 - 13 3 - 14
Ellis 2001 (aus Bishop et al. 1998) London 20 - 25 5
Wolf et al. (2006b) Ljubljana (7) 59
Ellis et al. 2004 (aus CIRIA 1995) Themsenregion 3
Ellis et al. 2004 (aus Giulianelli et al. 2003) Rom (2) 0.2 - 3
Ellis et al. 2004 diverse 3 - 5
Rieckermann et al. 2005 Schweiz (2) 7 - 13
Prigiobbe & Giulianelli 2004 Rom (2) 20
Vollertsen & Hvitved-Jacobsen 2003 (aus Jensen & Madsen 1996) Dänemark (3) 25






Exfiltrationsraten, die den tatsächlichen Eintrag in das Grundwasser widerspiegeln, können 
basierend auf hydrogeologischen Daten ermittelt werden. HÄRIG (1991) bestimmte die 
Exfiltrationsraten mittels eines Grundwassermodells (Tab. 4.2, Methode 6), YANG et al. (1999a) 
kombinierte ein Grundwassermodell mit Massenbilanzen von Cl, SO4 und N. Berechnungen 
aufgrund von Konzentrationen von Markerstoffen wurden von HÄRIG (1991, Bor, Sulfat), WOLF et al. 
(2003, Röntgenkontrastmittel) und FENZ et al. (2005, Carbamazepin) durchgeführt (Tab. 4.2, 
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Methode 7). Die Schwierigkeit hierbei besteht darin, das Transportverhalten und eventuelle 
natürliche oder anthropogene Hintergrundkonzentrationen der Substanzen zu berücksichtigen. 
 
HÄRIG (1991) stellte in Hannover verschiedene Methoden (Bilanzierung, Grundwassermodell, 
Markerstoffe) gegenüber und erhielt vergleichbare Ergebnisse. 
 
In Tab. 4.2 sind Daten zur Abwasserexfiltration in Deutschland und Europa in Form von 
Exfiltrationsraten (l/s*km), Exfiltrationshöhen (mm/a) und des exfiltrierten Abwasseranteils (%) 
zusammengefasst. Die Werte in Deutschland bewegen sich zwischen 0,01 und 0,44 l/s*km bzw. 3 
und 65 mm/a und können bis zu 13 % des Abwasservolumens betragen. Die deutlich darunter 
liegenden, in Klammern gesetzen Raten von DECKER & MENZENBACH (1995) und DOHMANN (1995) 
berücksichtigen bei ihren direkten Verfahren die Exfiltration aus Hausanschlüssen nicht und 
unterschätzen somit den wahren Wert. Auch RUTSCH et al. (2007) beobachteten, dass Ergebnisse 
aus Laborversuchen um ein oder zwei Größenordnungen unter den Ergebnissen von 
Feldversuchen liegen.  
 
In Europa liegen die Exfiltrationshöhen mit 5-45 mm/a in einem ähnlichen Bereich, die Raten 
zeigen jedoch mit 0,00003 bis 3,5 l/s*km eine wesentlich größere Spannbreite. Auch prozentual 
kann mit 25 % der doppelte Wert erreicht werden.  
 
 




GREIFENHAGEN (2000) erstellte auf Basis von Luftbildern und Stadtplänen eine Karte der 
Versiegelung in Darmstadt mit einer Einteilung in sechs Versiegelungsklassen (Abb. 4.2). Sie 
basieren auf der Bebauungsdichte und reichen von unversiegelten Bereichen (Freiland) und 
offenen Wasserflächen bis zu nahezu komplett versiegelten Bereichen. Vor allem im Zentrum und 
im NW des Siedlungsgebietes liegen sehr hohe Versiegelungsgrade zwischen 60 und 100 % vor. 
Zu beachten ist, dass Bereiche in der Innenstadt, die oberflächlich unversiegelt sind, durch Tunnel 
oder Tiefgaragen unterflurversiegelt sein können (STROTMANN 1998).  
 
Abb. 4.2: Versiegelungsstufen in Darmstadt (nach GREIFENHAGEN 2000). 
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Freiland und Wasserf lächen
Versiege lung [%]
Auf die besiedelte Fläche von 37 km² bezogen ergibt sich ein durchschnittlicher Versiegelungsgrad 
von 41 %. Wird das gesamte Stadtgebiet von 122 km² zugrunde gelegt, beträgt der durch-
schnittliche Versiegelungsgrad nur 13 %. Da das Arbeits- und Bilanzierungsgebiet neben 
besiedelter Fläche auch einen großen Anteil an Wald- und Freifläche enthält (Abb. 2.1), wird der 
durchschnittliche Versiegelungsgrad für das Arbeitsgebiet auf 25 % angesetzt. 
 
In weiteren Kartendarstellungen sind die versiegelten Bereiche grau abgesetzt, ohne dass eine 





In den Grundwasserganglinien in verschiedenen Bereichen im Stadtgebiet spiegeln sich die 
unterschiedlichen hydrogeologischen (Grundwasserleiter, Flurabstand) und anthropogenen 
(Versiegelungsgrad) Randbedingungen wider. Im Folgenden werden einige charakteristische 
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4.2.2.1 Messstellen im Freiland 
 
Abb. 4.4 zeigt die Ganglinie der Messstelle M 53 (später 527-251) von 1959-2003. Die Messstelle 
befindet sich im westlichen Abstrom der Stadt im Bereich des quartären Grundwasserleiters und 
großer Flurabstände (im langjährigen Mittel ca. 15 m). Aufgrund dieses großen Flurabstandes ist 
kein Jahresgang zu erkennen, doch der langfristige Trend zeichnet sich umso deutlicher ab. Der 
Trend wird verursacht durch klimatische Schwankungen und Grundwasserentnahmen, deren 
Auswirkungen sich nicht klar trennen lassen. Ob auch die Überbauung des Anstrombereiches eine 
Rolle spielt, wie FAHLBUSCH (1980) postuliert, kann nicht entschieden werden. Bereits ab dem 
ausgehenden 19. Jahrhundert ist im Hessischen Ried ein Absinken des Grundwasserspiegels 
belegt, das auf Meliorationsmaßnahmen, den Ausbau des Rheins und Grundwasserförderung 
zurückgeführt wird (TOUSSAINT 1983, NOLDEN 1995). 
 
Ab Mitte der 1960er-Jahre, als im Raum Darmstadt Großwasserwerke in Betrieb genommen 
wurden (MIKAT 1998), erfolgte ein drastischer Abfall des Grundwasserspiegels in Messstelle 
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M 53 / 527-251 um fast 10 m. Der Flurabstand erhöhte sich von 8 m auf das Maximum von fast 
17 m Ende der 1970er-Jahre. Neben den Entnahmen wurde diese Entwicklung begünstigt durch 
Trockenphasen in diesem Zeitraum (vgl. 2.2) und die Einstellung der Verrieselung von ungeklärtem 
Abwasser, die in diesem Gebiet von 1906-1968 erfolgte (SCHÄFER 1997). In den 80er-Jahren kam 
es aufgrund von überdurchschnittlichen Niederschlägen und einer Reduzierung der Fördermengen 
(MIKAT 1998) zu einer leichten Erholung, doch in den trockenen 90er-Jahren wurde der Tiefststand 
wieder erreicht. Erst seit Mitte der 90er-Jahre ist als Auswirkung der weiter reduzierten Entnahmen 
und einer Feuchteperiode, insbesondere in Bezug auf die Winterniederschläge, wieder ein 
kontinuierlicher Anstieg zu verzeichnen. Der Wasserstand bleibt jedoch nach wie vor gut 4 m unter 
dem Wert vom Beginn der 60er-Jahre. 
 
 







































































































Abb. 4.4: Grundwasserstandsganglinie der Messstelle M 53 / 527-251 (unversiegelt, Quartär, FA 15 m). 
 
 
Der Grundwasserspiegelgang der Messstelle GWM 41 in Abb. 4.5, die im nordöstlichen, 
unversiegelten Stadtrandbereich im Quartär lokalisiert ist, verhält sich völlig anders. Bei einem 
Flurabstand von nur knapp 3 m ist der Jahresgang sehr deutlich ausgeprägt. Die Amplitude beträgt 
konstant etwa 1 m und der Höchststand wird fast immer zum Ende des Winters, im März/April, 
erreicht. Der langfristige Trend mit leicht abfallender Tendenz (1-1,5 m) ist nur sehr schwach 
ausgeprägt. 
 
Die Messstelle 527-301 (Abb. 4.5) befindet sich ebenfalls außerhalb des besiedelten Bereiches, 
allerdings in der geologischen Einheit des Rotliegenden. Trotz großer Flurabstände von 15-16 m ist 
ein ausgeprägter Jahresgang zu erkennen, vermutlich aufgrund der schnelleren Durchsickerung 
des Kluftgrundwasserleiters im Vergleich zum quartären Porengrundwasserleiter bei 
M53 / 527-251. Der Höchststand wird auch hier meist im März/April erreicht, recht häufig aber auch 
erst Anfang Mai. Die Amplitude schwankt stark zwischen wenigen Dezimetern und fast 2 m. Ein 











































































































































































































































Abb. 4.5:  Grundwasserstandsganglinien der Freiland-Messstellen GWM 41 (Quartär, FA 3 m), 527-301 
(Rotliegendes, FA 15-16 m) und GWM 46 (Quartär, FA 18 m). 
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Ein Sonderfall ist GWM 46 in Abb. 4.5. Westlich außerhalb der Stadt im Bereich großer 
Flurabstände gelegen (18 m), sollte kein Jahresgang zu beobachten sein. Dennoch treten 
vereinzelte Peaks von etwa 0,5 m auf, jedoch nicht in einem regelmäßigen, jährlichen Rhythmus im 
Winter/Frühjahr, wie bei einem normalen Jahresgang zu beobachten, sondern in unregelmäßigen 
Abständen und meist im Sommerhalbjahr, v.a. im Juli. Sie können mit Starkregenereignissen in 
Verbindung gebracht werden (Abb. 4.6., Tab. 4.3). Die Niederschlagshöhe beträgt dabei meist um 
oder über 20 mm, nur in Einzelfällen wirken sich auch Niederschläge von ca. 10 mm aus. In 
diesem Gebiet befindet sich ein Regenüberlauf, über den seit 1970 bei Starkregenereignissen vor 
allem im Sommer Mischwasser aus der Kanalisation abgeleitet und im Bereich der Nummer-Eins-
Schneise versickert wird (JÄGER 1989, EBHARDT et al. 2001, Abb. 4.7). Betroffen ist neben GWM 46 
die ebenfalls innerhalb der Versickerungsfläche gelegene GWM 47 (Abb. 4.7). Auch in den 
unmittelbar in der Nähe gelegenen Messstellen GWM 45, 79 und 80 paust sich das Phänomen 
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Abb. 4.6: Grundwasserstandsganglinie von GWM 46 mit Regenereignissen von mehr als 20 mm/d. 
 
 
Tab. 4.3:  Ausgewählte Peaks in der Grundwasserstandsganglinie von GWM 46 mit den dazugehörigen 
Niederschlagsereignissen und der Zeitspanne zwischen Niederschlag und Peak. 
 
Datum Peak Datum Regenereignis Niederschlagshöhe [mm] 
Zeitspanne zwischen 
Niederschlag und Peak [d] 
16.08.1989 23.07.1989 36.4 24 
18.10.1990 22.09.1990 16.7 26 
15.01.1991 12.12.1990 20.8 34 
18.07.1991 27.06.1991 17.2 21 
14.09.1992 20.08.1992 18.0 25 
14.06.1993 02.05.1993 44.3 43 
16.08.1993 12.07.1993 19.2 34 
17.01.1994 20.12.1993 29.0 28 
15.07.1994 27.06.1994 33.0 18 
16.10.1995 19.09.1995 24.3 27 
 
 
Da die Messstellen selbst überflutet werden (Abb. 4.8), ist nicht auszuschließen, dass das Wasser 
nicht über den Grundwasserleiter, sondern durch die Messstellen so schnell und als geschlossene 
Front in die Tiefe vordringt. Es würde sich somit um eine Injektion in das Grundwasser unter 
Umgehung der ungesättigten Zone handeln. Die Peaks werden zwar etwa einen Monat nach dem 
Regenereignis beobachtet (Tab. 4.3), allerdings lässt das monatliche (ab 1997 zweimonatliche) 
Messintervall keine Aussage über die tatsächliche Sickerdauer zu. Meist handelt es sich in der Tat 
um die erste Messung nach dem Niederschlagsereignis. Nur in zwei Fällen erfolgten Messungen 
zwischen Niederschlagsereignis und dem Auftreten des Peaks: Nach dem Regenereignis vom 
2.5.1993 war am 14.5.1993 zwar bereits ein leichter Anstieg zu verzeichnen, der Höchststand 
wurde jedoch erst am 14.6.1993 erreicht. Und der Starkniederschlag vom 12.7.1993 wirkte sich am 
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13.7.1993 noch nicht aus, sondern erst am 16.8.2003. Zumindest einige Tage bis 2 Wochen 
scheinen also zu vergehen, bis sich die Sickerwasserfront auf den Grundwasserstand in der 
Messstelle auswirkt. Bei dem vorliegenden Messintervall kann nicht endgültig entschieden werden, 




Abb. 4.7:  Versickerungsfläche an der Nummer-Eins-Schneise im SW von Darmstadt (schraffiert, nach JÄGER 
1989) und Lage der Messstellen, die Starkregenpeaks im Sommerhalbjahr aufweisen. 
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GWM 16 (Abb. 4.9) befindet sich im Stadtkern des Darmstädter Vorortes Arheilgen. Wie GWM 41 
liegt sie im Bereich des quartären Grundwasserleiters, der Flurabstand ist mit 4 m allerdings etwas 
größer. Auch hier ist ein ausgeprägter Jahresgang zu beobachten, der allerdings mit meist unter 
0,5 m eine deutlich geringere Amplitude aufweist als bei GWM 41 (1 m). Der Höchststand wird hier 
oft erst im Mai/Juni erreicht; im Schnitt ist er im Vergleich zu GWM 41 um 1,5 Monate verschoben. 
Die bei M 53 / 527-251 beobachteten Trends (Abb. 4.4) sind in dieser Messstelle im Gegensatz zu 
den weiter östlich gelegenen GWM 41 und 527-301 zu erkennen. 
 
Bei GWM 63 (Abb. 4.9), im Zentrum Darmstadts in der Störungszone gelegen, ist die Amplitude bei 
einem Flurabstand von 7,30 m noch weiter verflacht und beträgt meist nur noch wenige Dezimeter. 
Auch die Peaks sind noch weiter zeitlich verschoben und treten teilweise erst im Juli auf. 

































































































































































































































































Abb. 4.9:  Grundwasserstandsganglinien der innerstädtischen Messstellen GWM 16 (Quartär, FA 4 m), GWM 
63 (Störungszone, FA 7 m) und GWM 30 (Kristallin, FA 3 m). 
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GWM 30 (Abb. 4.9) befindet sich in einem Wohngebiet mit aufgelockerter Bebauung und großen 
Grünflächen im Ausstrichbereich des (vergrusten) Granodiorits. Der Flurabstand beträgt 3 m. Der 
Jahresgang ist wieder etwas regelmäßiger und die Amplitude mit ca. 0,5 m größer, doch auch hier 
sind die Höchstwerte teilweise bis in den Juli verschoben. 
 
Peakverschiebung und Amplitudenverflachung können eine Folge der Oberflächenversiegelung 
sein. GREIFENHAGEN (2000) stellte in Darmstadt einen Zusammenhang zwischen Versiegelungs-
grad und abnehmender Amplitude fest. UDLUFT et al. (1983) und STROTMANN (1998) beobachteten 
in München bzw. Krefeld ebenfalls eine Abdämpfung der Amplituden im besiedelten Raum. Eine 
Verschiebung des Peaks um 3-6 Monate tritt LERNER et al. (1993) zufolge auch in einem Teil von 
Coventry auf. Weitere Einflussfaktoren sind Flurabstand und Eigenschaften des Grundwasser-
leiters, die angesichts der geologisch und hydrogeologisch heterogenen Situation in Darmstadt 
ebenfalls eine Rolle spielen dürften. 
 
 
4.2.2.3 Aufzeichnung von Grundwasserstandsänderungen mit Datenloggern 
 
Von August 2004 bis November 2005 wurde für drei Messstellen im Stadtkern von Arheilgen 
(GWM 16 = M02) und im Darmstädter Stadtzentrum (GWMs 63 = M 13 und 66 = M12a, Abb. 4.10) 
der Grundwasserstand sowie die Wassertemperatur im hochauflösenden 10-Minuten-Intervall 
aufgezeichnet. Es wurden Messstellen ausgewählt, deren chemische Beschaffenheit eine 
Beeinflussung durch Abwasserexfiltrationen vermuten lässt (vgl. 6.3). Mittels der Ganglinien sollte 
überprüft werden, ob sich ein solcher Abwassereinfluss auf den Grundwasserstand bzw. die 
Wassertemperatur auswirkt und ob sich die Periodizitäten in der Kanalauslastung (5.3.3.1) 
widerspiegeln. 








Abb. 4.10: Lage der mit Datenloggern ausgestatteten Messstellen. 
 
 
GWM 16 befindet sich im Stadtkern von Arheilgen im quartären Grundwasserleiter und weist einen 
Flurabstand von etwa 4 m auf. Über den gesamten Messzeitraum betrachtet (Abb. 4.11) ist ein 
normaler Jahresgang des Grundwasserstandes mit einer relativ geringen Amplitude von 40 cm zu 
erkennen. Der Hochstand wird allerdings erst im Mai erreicht. Dies stimmt mit den Ergebnissen der 
langjährigen Messreihe aus 4.2.2.2 überein. Auffällig sind zwei Peaks von wenigen Zentimetern 
Höhe Anfang September 2004 und Mitte Juli 2005. Sie sind vermutlich eine um etwa zwei Wochen 
verzögerte Reaktion auf die Starkregenereignisse vom 24.8.2004 und 11.7.2005. Der Temperatur-
verlauf zeigt ebenfalls einen für oberflächennahes Grundwasser normalen Jahresgang mit dem 
Minimum im April, dem Maximum im Oktober und einer Amplitude von etwa 4 °C. 
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Abb. 4.11:  Ganglinien des Flurabstandes (inverse Skala) und der Grundwassertemperatur sowie tägliche 
Niederschlagsmengen über den gesamten Messzeitraum für die drei mit Datenloggern 


















































































































































































































































































































































































































































































Bei GWM 63 (Darmstadt Zentrum, Störungszone, Flurabstand ca. 7,30 m) ist anfangs noch ein 
deutlich abgeschwächter Jahresgang zu erkennen (Abb. 4.11). Von September 2004 bis Februar 
sinkt der Grundwasserspiegel leicht ab und steigt zum April hin um knapp 10 cm an. Auch dies 
bestätigt die Beobachtungen aus 4.2.2.2. Ab Mitte April sinkt der Grundwasserstand um über 1 m 
ab. Dies hängt vermutlich mit der Inbetriebnahme der Wasserhaltung einer Großbaustelle im 
Stadtzentrum zusammen. Im Oktober scheint sich der Wasserstand zu stabilisieren, verläuft aber 
sehr unruhig. Reaktionen auf die Starkniederschläge sind aufgrund der höheren Flurabstände und 
möglicherweise auch aufgrund des höheren Versiegelungsgrades im Vergleich zu GWM 16 nicht 
zu beobachten. Die Grundwassertemperatur erreicht ihre Höchstwerte im Februar 2004 und Ende 
Oktober 2005. Die Tiefstwerte liegen in den Sommermonaten. Der natürliche Jahresgang ist also 
stark verschoben und im Vergleich zu GWM 16 abgedämpft (Amplitude nur 1,5 °C). 
 
Das Grundwasser im Bereich der GWM 66 (Darmstadt Zentrum, Störungszone, Flurabstand 
ca. 9 m) ist ebenfalls von Baumaßnahmen im Stadtzentrum beeinflusst (Abb. 4.11). Zwischen 
Dezember 2004 und März 2005 wurden durch das Institut für Geotechnik der TU Darmstadt sieben 
Schluckversuche an der Messstelle vorgenommen. Ab Mitte April 2005 wurde das in der bereits 
erwähnten Großbaustelle geförderte Wasser in unmittelbarer Nähe der Messstelle im Schloss-
graben versickert. Dies verursachte zunächst einen rapiden Wasserspiegelanstieg um 1 m, der 
jedoch langsam wieder absank. Die Versickerung wurde zwar bis Dezember 2005 fortgesetzt, aber 
vermutlich variierten die Wassermengen. Aufgrund dieser erheblichen Beeinflussung können keine 
Aussagen über den Jahresgang von Grundwasserstand oder Temperatur getroffen werden. 
 
 
Um eine Beeinflussung durch Abwasserexfiltrationen zu beurteilen, müssen kürzere Zeitintervalle 
betrachtet werden. Zunächst wurden basierend auf den von anthropogenen Eingriffen ungestörten 
Zeitabschnitten (GWM 16 19.8.2004-7.11.2005, GWM 63 19.8.2004-15.4.2005, GWM 66 3.9.2004-
15.12.2004) trendbereinigte mittlere Tagesgänge des Grundwasserstandes und der Temperatur für 
alle drei Messstellen berechnet. In einer solchen Darstellung könnte sich ein Grundwasserspiegel- 
und ggf. Temperaturanstieg durch erhöhte Abwasserexfiltrationen bei höheren Kanalauslastungen 
am Vormittag und Nachmittag (vgl. 5.3.3.1) beobachten lassen.  
 
Für den Grundwasserstand ergibt sich bei allen drei Messstellen ein übereinstimmender, 
zweigipfliger Verlauf mit den Höchstständen am frühen Morgen (ca. 4:00-6:00) und am Nachmittag 
(ca. 14:00-18:00) (Abb. 4.12). Die Amplituden liegen im Bereich von einem Millimeter. Die Zeiten 
stimmen nicht mit dem täglichen Zyklus der Kanalauslastung überein. Zudem sind die Verläufe zu 
gleichmäßig, um auf lokalisierte Phänomene wie Kanalexfiltration oder Entnahmen zurückzugehen. 
Dieser Tagesgang könnte eine Auswirkung der Gezeiten sein. Normale Flut- und Ebbephänomene 
verschieben sich zwar täglich um durchschnittlich 50 Minuten und müssten sich daher in einem 
mittleren Tagesgang aufheben. Die alle 14 Tage auftretende Spring- bzw. Nipptide jedoch 
verschiebt sich jeweils um etwa einen halben Tag, d.h. sie tritt jeweils um 12 Stunden versetzt auf, 
was genau dem Verlauf der mittleren Tagesganglinien entspricht. Allerdings treten Auswirkungen 
der Gezeiten nach bisherigem Kenntnisstand nur bei gespannten Grundwasserleitern auf, da bei 
freier Grundwasseroberfläche die Druckänderung durch Kompression der (Boden-)Luft 
ausgeglichen wird (MATTHEß & UBELL 1983, KÜMPEL 1997). Zur Bestätigung oder Widerlegung 
dieses Erklärungsansatzes sind weitere Untersuchungen notwendig. 
 
 
Der Temperaturverlauf zeigt keine so deutlichen Periodizitäten. Bei GWM 16 und GWM 66 ist ein 
am frühen Morgen beginnender Anstieg der Temperatur sowie ein Absinken in der Nacht zu 
beobachten. Die Unterschiede betragen auch hier nur wenige Zehntel Grad Celsius. Vermutlich 
spiegelt sich in diesem Verlauf der tägliche Zyklus der Lufttemperatur wider, der sich insbesondere 
im oberflächennahen, direkt mit der Luft in Kontakt stehenden Grundwasser in der Messstelle 
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auswirken kann. Bei GWM 63 könnte dieser Verlauf ebenfalls vorhanden sein, allerdings um etwa 
zehn Stunden verschoben mit dem Tiefstwert um ca. 15:00. Der Datenlogger tauchte in dieser 
Messstelle tiefer in das Grundwasser ein, was diese Verzögerung erklären würde. Auswirkungen 
von Abwasserexfiltrationen sind also auch im mittleren täglichen Temperaturverlauf nicht zu 
beobachten.  
 
Neuen Forschungsergebnissen zufolge ist eine Überwachung der elektrischen Leitfähigkeit zur 
Identifikation von Abwasserexfiltrationen besser geeignet. WOLF (2006) beobachtete in Grund-
wassermessstellen in der Nähe einer bekannten Kanalleckage tägliche Schwankungen um 





































































































































































Abb. 4.12:  Trendbereinigte mittlere Tagesgänge des Grundwasserstandes und der Temperatur für die drei 







4.2.3 Direkte Grundwasserneubildung aus Niederschlag 
 
Eine Abschätzung der direkten Grundwasserneubildung aus Niederschlag anhand der 
Wasserhaushaltsgleichung ist aufgrund der engräumig wechselnden Randbedingungen in urbanen 
Gebieten (Oberflächenversiegelung, urbane Klimaphänomene) aufwändig und wenig präzise 
(LERNER 2002). In Darmstadt kommt erschwerend hinzu, dass die hydrogeologischen Verhältnisse 
sehr heterogen sind. Daher wurden andere Methoden zur Ermittlung der Grundwasserneubildung 
herangezogen. 
 
Eine rechnerisch einfache Methode zur Ermittlung der urbanen Grundwasserneubildung ist die 
Reduktion der Grundwasserneubildung im Freiland in Abhängigkeit vom Versiegelungsgrad. Die 
Regionalisierung der Eingangsdaten stellt dabei jedoch eine große Fehlerquelle dar. Auch wenn 
die großräumige Oberflächenversiegelung bekannt ist, kann es zu lokalen Abweichungen kommen, 
die das Ergebnis verfälschen. Die Funktion, die zwischen Versiegelungsgrad und Grund-
wasserneubildung hergestellt wird, ist notwendigerweise eine starke Vereinfachung. Auch der 
Ausgangswert für die Grundwasserneubildung kann lokal schwanken bzw. durch urbane 
Klimaphänomene (vgl. 4.1.1) modifiziert sein.  
 
Bei der Auswertung von Grundwasserstandsganglinien wird dagegen auf Daten zurückgegriffen, 
die die tatsächlichen Bedingungen für einen lokal begrenzten Bereich widerspiegeln. Ideale 
Anbindung der Messstelle an den Grundwasserleiter vorausgesetzt, wird die tatsächlich auf Höhe 
der Grundwasseroberfläche stattfindende Grundwasserneubildung beurteilt. Für die Ermittlung der 
Grundwasserneubildung aus Ganglinien ist keine Abschätzung des anthropogenen Einflusses 
nötig, allerdings müssen bei manchen Methoden geohydraulische Parameter abgeschätzt werden. 
Eine Anreicherung des Grundwassers durch Exfiltrationen aus Trinkwasserleitungen und 
Abwasserkanälen wird auf diese Weise nicht erfasst, da diese nicht im jahreszeitlichen Rhythmus, 
sondern entweder kontinuierlich oder unregelmäßig erfolgt. 
 
 
4.2.3.1 Reduktion über den Versiegelungsgrad 
 
Die urbane Grundwasserneubildung wurde nach zwei verschiedenen Berechnungsmethoden aus 
dem Versiegelungsgrad errechnet (Tab. 4.4). Bei Methode 1 wird die Grundwasserneubildungs-
höhe im Freiland gemäß [4.1] direkt um den Versiegelungsgrad reduziert. Bei Methode 2 werden in 
Anlehnung an die Ergebnisse von MEßER (1997, vgl. 4.1.1) Versiegelungsgrade bis 15 % als 
wirkungslos angesetzt und darüber hinaus für jeden weiteren 10 %-Schritt die Grundwasser-
neubildung um 12 % reduziert [4.2]. 
 
            Methode 1: GWNurban = GWNnat – (Versiegelungsgrad * GWNnat / 100)   [4.1] 
 
            Methode 2: GWNurban = GWNnat – (12 * ((Versiegelungsgrad – 15) / 10) * GWNnat / 100)   [4.2] 
 
 
Die beiden Methoden liefern ähnliche Ergebnisse, allerdings misst Methode 1 den geringen 
Versiegelungsgraden wesentlich größeren Einfluss bei. 
 
 
Tab. 4.4:  Ergebnisse zweier Berechnungsmethoden für die Grundwasserneubildung bei verschiedenen 
Versiegelungsgraden. 
 
Versiegelungsgrad GWNurban nach Methode 1 GWNurban nach Methode 2 
0 170 170 
10 153 170 
20 136 160 
40 102 119 
60 68 78 
80 34 37 
90 17 17 
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4.2.3.2 Ermittlung aus Grundwasserganglinien, Verfahren nach UBELL (1967) 
 
UBELL (1967, auch in MATTHEß & UBELL 1983) entwickelte eine Methode, die die Berechnung der 
Grundwasserneubildung aus der Niederschlagsmenge und dem Grundwasseranstieg im 
Winterhalbjahr ermöglicht. Der Winterniederschlag wird über dem winterlichen Grundwasser-
anstieg Δh aufgetragen (Abb. 4.13). Es besteht in der Regel eine gute Korrelation zwischen den 
beiden Größen. Der Winterniederschlag besteht aus den zwei Komponenten P1 und P2. P1 wird 
als Schnittpunkt der Ausgleichsgeraden mit der Niederschlagsachse ermittelt und entspricht dem 
Teil des Niederschlags, der durch Evapotranspiration, Oberflächenabfluss und Bodenspeicher-
änderung aufgebraucht wird. P2 entspricht der langjährigen mittleren Grundwasserneubildung und 
wird erhalten, indem P1 vom Mittelwert der Winterniederschläge Nmittel subtrahiert wird [4.3]. Die so 
erhaltene Grundwasserneubildung dividiert durch den Mittelwert der Δh ergibt die effektive 
Porosität neff des Grundwasserleiters, die als Plausibilitätskontrolle für das Verfahren dient [4.4]. 
 
 P2 = GWN = Nmittel – P1   [4.3] 
 
 neff = GWN / Δhmittel   [4.4] 
 
 



















P2 = GWN = Nmittel - P1 = 367 - 227 = 140 mm









Abb. 4.13: Ermittlung der Grundwasserneubildung aus der Grundwasserganglinie nach UBELL (1967).  
 
 
Voraussetzung für das Verfahren ist, dass der oberirdische und unterirdische Abfluss 
vernachlässigbar klein sind bzw. die Grundwasserströmung stationär ist (UBELL 1967). Übersteigt 
der Grundwasserzustrom den -abstrom, z.B. bei deutlich abnehmendem Grundwassergefälle, wird 
P1 sehr klein und die Methode kann nicht angewendet werden. Bei einer Zunahme des Gefälles 
und somit stärkerem Grundwasserabfluss wird P2 (die Grundwasserneubildungshöhe) unter- und 
neff überschätzt. In diesem Fall kann die korrekte Höhe der Grundwasserneubildung ermittelt 
werden, sofern die reale effektive Porosität bekannt ist (UBELL 1967). 
 
Der oberirdische Abfluss kann im Arbeitsgebiet, insbesondere im flachen westlichen Teil des 
Stadtgebietes, vernachlässigt werden. Mit einem instationären unterirdischen Abfluss bzw. einem 
Ungleichgewicht von Grundwasserzu- und -abfluss ist entlang der Rheingrabenrandverwerfung, im 
Bereich des unterirdischen "Wasserfalls" zu rechnen. In diesem Gebiet liegen allerdings ohnehin 
sehr wenige Messstellen vor bzw. es kann keine Auswertung erfolgen, da der Grundwasserspiegel 
keinen Jahresgang aufweist. 
 
Eine weitere Fehlerquelle der Methode ist die tendenzielle Unterschätzung der Grundwasser-
neubildungshöhe, da auch im Sommer Grundwasserneubildung aus Niederschlag möglich ist 
(TOUSSAINT 1980). Auch Infiltration aus Oberflächengewässern wird nicht einbezogen, spielt jedoch 
im Arbeitsgebiet nur lokal eine Rolle. UBELL (1967) fordert ein Messintervall von drei Tagen, das in 
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Darmstadt bei Weitem nicht eingehalten wird. Aus diesem Grund wird möglicherweise nicht der 
tatsächliche Höchst- bzw. Tiefststand erfasst und Δh somit unterschätzt. Das Verfahren ist nur für 
das oberste Grundwasserstockwerk bei ungespanntem Grundwasserspiegel anwendbar. Es ist 
nicht auszuschließen, dass einige der tieferen Messstellen in Darmstadt ein Mischpotential aus 
mehreren Grundwasserleitern erschließen. Da die Methode für Lockergesteine entwickelt wurde, 
ist fraglich, inwieweit sie in den Kluftgrundwasserleitern im E Darmstadts anwendbar ist. 
 
 
Das Verfahren wurde an 190 Grundwassermessstellen im Raum Darmstadt durchgeführt. Bei 
Messstellen, die z.B. aufgrund großer Flurabstände keinen regelmäßigen Jahresgang des 
Grundwasserstandes aufweisen, ist es nicht anwendbar. Daher konnten für den SW des 
Stadtgebietes keine Werte gewonnen werden. 
 
Das Winterhalbjahr zur Berechnung des Winterniederschlags und des winterlichen Grundwasser-
anstieges wurde den Bedingungen in Darmstadt entsprechend von Oktober bis März angesetzt. Da 
der Jahresgang des Grundwasserstandes jedoch bei vielen Messstellen aufgrund höherer 
Flurabstände oder der Oberflächenversiegelung verschoben ist (vgl. 4.2.2), konnte bei der 
Ermittlung des Δh nicht schematisch vorgegangen werden. Bei einer Verschiebung des Peaks 
wurde die Differenz zwischen dem tatsächlichen Tiefstand (jedoch nie vor Oktober) und dem 
tatsächlichen Höchstwert gebildet. Der Winterniederschlag wurde dagegen stets für Oktober bis 
März errechnet. 
 
Einige Messstellen konnten nicht ausgewertet werden, da sich eine sehr schlechte Korrelation oder 
eine negative Steigung der Ausgleichsgeraden ergab, oder ein absurd hohes neff von über 1 
erhalten wurde. Neben hydrogeologischen Ursachen wie instationärer Strömung oder Beein-
flussung durch Oberflächengewässer liegt dies zum Teil vermutlich an schlechter Anbindung der 
Messstellen an das Grundwasser. Ergebnisse liegen daher nur für 140 der Messstellen vor (siehe 
Anhang 4.1). Bei neun dieser Messstellen ist eine eingeschränkte Anwendbarkeit des Verfahrens 
zu konstatieren. Es liegt entweder eine überhöhte effektive Porosität vor, die jedoch noch im 
tolerablen Bereich liegt (0,35-0,45) oder die Korrelation ist wenig ausgeprägt. Vereinzelt ist eine 
Beeinflussung der Messstellen durch Oberflächengewässer nicht auszuschließen. Da die für diese 
neun Messstellen erhaltenen Grundwasserneubildungswerte plausibel erscheinen, wurden sie 
dennoch in die Auswertung einbezogen. Sie sind in Abb. 4.17 mit einem weißen Punkt 
gekennzeichnet. 
 
Abb. 4.14 zeigt die Häufigkeitsverteilung der neff-Werte für die 140 ausgewerteten Messstellen. Das 
Maximum der Verteilung liegt zwischen 0,1 und 0,2. Diese Größenordnung ist für die vorliegenden 
Grundwasserleiter, in erster Linie quartäre Sande und Kiese, nur untergeordnet Messstellen im 















Abb. 4.14: Häufigkeitsverteilung der nach UBELL (1967) ermittelten effektiven Porosität. 
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Abb. 4.15 ist die Häufigkeitsverteilung der Grundwasserneubildungshöhen zu entnehmen. Die 
Spannbreite beträgt 6 bis 247 mm/a. Die Mehrzahl der Werte liegt unter 50 bzw. 90 mm/a und 
somit auffällig niedrig. Dies ist auf eine Massierung von Messstellen in hochgradig versiegelten 
Bereichen, insbesondere im NW der Stadt, zu erklären. Im Bereich der natürlichen Grundwasser-
neubildung von 170 mm/a (LERCH 2001) liegen weniger als 10 % der Messstellen. Bei einigen 
Messstellen ergibt sich eine Grundwasserneubildung über diesem Wert. Sie liegen zum Teil im E 
des Stadtgebietes, wo aufgrund der Nähe zum Odenwald eine höhere Grundwasserneubildung zu 
erwarten ist (vgl. 2.2). Abhängig von Bodentyp und Nutzung können allerdings auch im Hessischen 




















Da die Ganglinien der Messstellen für unterschiedliche Zeiträume vorliegen, stellt sich die Frage, 
ob längere Feuchte- und Trockenphasen die Ergebnisse verfälschen. Bei den meisten Messstellen 
ergeben sich allerdings durchschnittliche Werte für den Winterniederschlag. Nur wenige 
Messstellen umfassen Jahresreihen mit überdurchschnittlichen (12 Messstellen) oder 
unterdurchschnittlichen (5 Messstellen) Winterniederschlägen. In Abb. 4.16 sind die 
Häufigkeitsverteilungen der drei Gruppen gegenübergestellt. Bei der Gruppe mit unterdurch-
schnittlichen Niederschlägen ist keine Tendenz zu niedrigen Grundwasserneubildungswerten zu 
beobachten. Das Maximum der Gruppe mit überdurchschnittlichen Niederschlägen ist dagegen um 
eine Klasse nach oben verschoben. Da es sich jedoch nur um 9 % aller Messstellen handelt, ist 




















Abb. 4.16:  Häufigkeitsverteilung der Grundwasserneubildung nach UBELL (1967) bei Messstellen mit 




Abb. 4.17:  Räumliche Variabilität der Grundwasserneubildung nach UBELL (1967) im Raum Darmstadt, 
Einzelwerte. Mit einem weißen Punkt gekennzeichnete Messstellen sind nur eingeschränkt für das 
Verfahren geeignet (Erläuterung im Text). Versiegelte Flächen in grau. 
 
 
Abb. 4.18:  Räumliche Variabilität der Grundwasserneubildung nach UBELL (1967) im Raum Darmstadt, 
Gleichenplan. 
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In Abb. 4.17 ist die räumliche Variabilität der Grundwasserneubildungshöhe nach UBELL (1967) in 
Form der Einzelwerte der 140 Messstellen dargestellt. In den hochgradig versiegelten Bereichen ist 
die Grundwasserneubildungshöhe auf unter 50 mm/a reduziert. Allerdings liegt sie auch im 
unversiegelten Bereich häufig unter der Freilandhöhe von 170 mm/a. Lokal kann dies durch 
kleinräumige Versiegelungen verursacht sein. Flächig ist es auf die Bewaldung und die aufgrund 
klimatischer Unterschiede Richtung W sinkende Grundwasserneubildung zurückzuführen. Für 
Abb. 4.18 wurde aus den vorliegenden Werten ein Grundwasserneubildungs-Gleichenplan erstellt. 
Die mit zunehmendem Versiegelungsgrad in den Stadtkernen abnehmende Grundwasser-
neubildung zeichnet sich deutlich ab. Auch eine Zunahme der Grundwasserneubildung im E auf 
über 200 mm/a ist zu erkennen. Allerdings basiert der Gleichenplan im E des Gebietes nur auf 
wenigen Messwerten, so dass dieses Ergebnis mit Vorsicht zu interpretieren ist. Für den SW des 
Stadtgebietes liegen keine Daten vor, da dort aufgrund der hohen Flurabstände kein Jahresgang 
existiert und die Methode nicht anwendbar ist. 
 
Die Ergebnisse stehen in Übereinstimmung mit Literaturdaten, die für das Stadtzentrum Darmstadt 
eine Grundwasserneubildungshöhe zwischen 25 und 100 mm/a angeben (HLfU 1985, RP 
Darmstadt 2000, HERGESELL 2003). Außerhalb des besiedelten Gebietes werden aus dem Raum 
Darmstadt Werte zwischen 108 und 300 mm/a berichtet (BGS 1996, HLfU 1992). In Wäldern 
südlich und westlich der Stadt beträgt die Grundwasserneubildung 120-180 mm/a (HLfU 1992). 
 
 
4.2.3.3 Ermittlung aus Grundwasserganglinien, Verfahren nach EINSELE (1975) 
 
GREIFENHAGEN (2000) bestimmte die Grundwasserneubildung anhand einer Methode nach EINSELE 
(1975). Die Grundwasserneubildung wird aus der Differenz zwischen dem extrapoliertem Verlauf 
der Falllinie und der gemessenen Ganglinie für den Stichmonat April ermittelt. Die so erhaltene 
Höhendifferenz wird durch Multiplikation mit dem Speicherkoeffizienten in die Grundwasser-
neubildung überführt. Der Speicherkoeffizient wurde von GREIFENHAGEN (2000) mit 0,15 für Poren- 
und 0,02 für Kluftgrundwasserleiter angesetzt. Diese Abschätzung des Speicherkoeffizienten, die 
mit einem hohen Fehler behaftet ist, ist ein bedeutender Nachteil dieser Methode im Vergleich zu 





Abb. 4.19:  Räumliche Variation der Grundwasserneubildung im Jahr 1991, aus GREIFENHAGEN (2000). In 
Klammern gesetzte Beträge für die Grundwasserneubildung kennzeichnen Messstellen, die 
keinen Jahresgang aufweisen. 
 
 
Anhand der so ermittelten Daten konnte GREIFENHAGEN (2000) eine räumliche Variation der 
Grundwasserneubildung und einen Einfluss der Versiegelung nachweisen (Abb. 4.19). Eine hohe 
Grundwasserneubildung findet im NE des Gebietes statt, während in den am stärksten ver-
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siegelten Stadtkernen von Arheilgen und Darmstadt Minima auftreten. Die Ergebnisse nach UBELL 
(1967) werden somit qualitativ bestätigt. Allerdings basiert die Darstellung von GREIFENHAGEN 
(2000) auf nur 14 Grundwassermessstellen und umfasst lediglich einen kleinen Ausschnitt aus 
dem gesamten Stadtgebiet. Zudem wurde das Verfahren bei drei Messstellen angewendet, bei 
denen es mangels eines Jahresganges nicht sinnvoll einsetzbar ist (GWMs 44, 46 und 53). Diese 
Ergebnisse werden der Vollständigkeit halber mit aufgeführt, aber in Klammern gesetzt. 
 
 
4.2.3.4 Zusammenfassung und Gegenüberstellung der Ergebnisse 
 
In Anhang 4.2 sind alle Ergebnisse für die vier beschriebenen Methoden aufgeführt, Tab. 4.5 fasst 
eine Auswahl von Messstellen (Abb. 4.20) zusammen. Die Werte für die punktuelle Grundwasser-
neubildung an verschiedenen Messstellen zeigen unabhängig von der Methode die gleiche 
Tendenz, dass sich die Grundwasserneubildung vom Freiland über die weniger dicht besiedelten 
Gebiete zum Stadtzentrum deutlich reduziert. Die absoluten Werte weisen jedoch teilweise 
beträchtliche Differenzen auf.  
 
 
Abb. 4.20: Lage der in Tab. 4.5 aufgeführten Messstellen. 
 
 
Die aus den Ganglinien ermittelte Grundwasserneubildung liegt bei beiden Methoden überwiegend 
(je 64 %) unter der aus dem Versiegelungsgrad ermittelten Grundwasserneubildung. Dies muss 
kein systematischer Fehler der Methoden sein, sondern kann darauf zurückgehen, dass der 
Versiegelungsgrad und seine Auswirkungen lokal falsch eingeschätzt wurden oder dass eine zu 
hohe Freilandneubildung zugrunde gelegt wurde. 22 % (UBELL) bzw. 14 % (EINSELE) der Werte 
weichen um weniger als 30 % von der aus dem Versiegelungsgrad errechneten Grundwasser-
neubildungshöhe ab. Nur 13 % (UBELL) bzw. 21 % (EINSELE) der Werte überschätzen den aus dem 
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Die Grundwasserneubildungshöhe nach UBELL korrespondiert insgesamt besser mit den aus dem 
Versiegelungsgrad errechneten Werten bzw. dem Versiegelungsgrad selbst. Vorbehaltlich der mit 
hoher Unsicherheit behafteten Abschätzung des Versiegelungsgrades und einiger nur gering 
besetzter Versiegelungsklassen kann eine zufriedenstellende Beziehung zwischen dem 
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Versiegelungsgrad und der Grundwasserneubildung nach UBELL hergestellt werden (Abb. 4.21). 
Die Grundwasserneubildungshöhe sinkt demnach mit jedem 10 %-Schritt des Versiegelungs-
grades um 10 mm/a bzw. 9 % ab, was die unter 4.2.3.1 verwendete Methode 1 in etwa bestätigt. 
Die Methode nach UBELL (1967) scheint also geeignet, die aus dem Versiegelungsgrad berechnete 
urbane Grundwasserneubildung zu verifizieren bzw. bei Nichtvorliegen von detaillierten 
Versiegelungsdaten zu einer Abschätzung der Grundwasserneubildung zu kommen. Besonders 
vorteilhaft an dieser Methode ist, dass weder geohydraulische Parameter noch die Höhe der 




Tab. 4.5:  Nach verschiedenen Methoden ermittelte Grundwasserneubildungshöhen für ausgewählte 
Messstellen. In Klammern gesetzte Beträge für die Grundwasserneubildungshöhe nach EINSELE 




















Freiland (unversiegelt bis geringfügig versiegelt)
527-187 0 170 170 247 kA
527-301 0 170 170 127 kA
GWM 13 0 170 170 119 103
GWM 41 10 153 170 140 216
GWM 44 10 153 170 kA (41)
GWM 46 0 170 170 kA (118)
GWM 69 10 153 170 kA 14
GWM 94 0 170 170 154 kA
GWM 96 0 170 170 kA 59
Stadtrand (niedriger bis mittlerer Versiegelungsgrad)
GWM 3 20 136 160 59 9
GWM 30 20 136 160 99 10
GWM 43 40 102 119 117 160
GWM 53 20 136 160 kA (29)
GWM 55 20 136 160 139 kA
GWM 61 50 85 88 63 73
GWM 75 40 102 119 19 kA
GWM 76 20 136 160 78 106
Stadtzentrum (hoher Versiegelungsgrad)
GWM 12 90 17 17 48 kA
GWM 16 80 34 37 52 95
GWM 24 80 34 37 30 kA
GWM 63 90 17 17 kA 6
GWM 66 90 17 17 35 kA
GWM 67 80 34 37 30 kA
GWM 68 80 34 37 48 kA  
 
 























































Abb. 4.21:  Beziehung zwischen dem Versiegelungsgrad und der Grundwasserneubildungshöhe nach UBELL 
(1967). Die Ziffern in Klammern unterhalb der Achsenbeschriftung des Diagramms geben die 




In das Stadtgebiet Darmstadt werden derzeit jährlich etwa 10 Mio m³/a Trinkwasser importiert. Der 
Frischwasserbezug ist seit Anfang der 1990er Jahre deutlich gesunken. Für 1988 gibt die BGS 
(1997) noch 13 Mio m³ an, im Jahr 1990 waren es nur noch 11,6 Mio m³ (Stadtentwicklungsbeirat 
1995). Seit der Mitte der 90er-Jahre ist der Wasserverbrauch etwa konstant. Die BGS (1997) nennt 
9,2 Mio m³ für 1996, GREIFENHAGEN (2000) 9,3 Mio m³ für 1997 und im Jahr 2003 waren es 
9,6 Mio m³ (frdl. mndl. Mitt. Herr Heil, HSE AG).  
 
Dies entspricht auf die besiedelte Fläche von 37 km² bezogen etwa 260 mm/a und ist im Vergleich 
zu anderen Städten (vgl. 4.1.2) eher gering. Die anthropogen importierte Wassermenge erreicht 
somit bei weitem nicht die über den Niederschlag in das Stadtgebiet eingebrachte Menge von 
730 mm/a. Auch künstliche Bewässerung spielt keine bedeutende Rolle (LERCH 2001). 
 
Die Rohrnetzverluste werden im Geschäftsbericht 2003 der HSE AG mit 3 % angegeben, nach 
einer mündlichen Mitteilung von Herrn Lautenschläger (HSE AG) betragen sie 3-5 %. Da diese 
Angaben deutlich unter den in anderen Städten ermittelten Verlustraten liegen, wurde zur 
Berechnung der Trinkwasserverluste der Höchstwert von 5 % angesetzt. Damit ergibt sich für 2003 
eine exfiltrierte Wassermenge von 480.000 m³/a oder 13 mm/a, was die Abschätzung von 
GREIFENHAGEN (2000) für das Jahr 1997 bestätigt. Dies entspricht 7 % der natürlichen 
Grundwasserneubildungshöhe von 170 mm/a und kann somit den Effekt der Versiegelung 
teilweise ausgleichen. Auch dieser Wert ist im Vergleich zu anderen deutschen Städten (4.1.2) 
gering. Aufgrund des gesunkenen Wasserverbrauchs ist der Ausgleichseffekt gesunken. Konstante 




4.2.5 Abwasserexfiltration und Fremdwasseraufkommen 
 
Für das Entwässerungssystem der Stadt Darmstadt existiert bisher kein Kanalkataster, so dass 
über wichtige Faktoren für die Exfiltrations-/Infiltrationsverhältnisse wie Tiefenlage der Kanalisation 
und räumliche Verteilung der Kanalschäden nur pauschalisierte Informationen vorliegen (vgl. 
3.4.7). Komplexe Methoden zur Ermittlung der Abwasserexfiltrationen (siehe 4.1.3.3) konnten 
daher nicht angewendet werden. Es musste auf Abschätzungen anhand der Literaturdaten aus 
anderen Städten und auf Faustformeln zurückgegriffen werden. 
 
 
4.2.5.1 Struktur und Zustand der Kanalisation in Darmstadt 
 
Der Bau der Kanalisation in Darmstadt begann 1880, nachdem die bis zu diesem Zeitpunkt 
praktizierte dezentrale Abwasserentsorgung über Senkgruben zu Problemen in Form von hohen 
Wasserständen und Kontamination von Brunnen geführt hatte (SCHULZE 1973, STIPPAK 2000). 
Heute beträgt die Gesamtkanallänge in Darmstadt etwa 450 km und ist überwiegend als 
Mischkanalisation ausgebaut (81 %, 363 km). Mit einer Trennkanalisation sind lediglich größere 
Teile der Vororte Arheilgen und Kranichstein sowie Gewerbegebiete im W der Stadt ausgestattet 
(Abb. 4.22). Die Länge der Schmutzkanalisation beträgt 38 km (9 %), die der Regen-
wasserkanalisation 45 km (10 %). Somit ergibt sich eine Summe von 401 km Kanal, durch die 
verunreinigtes Abwasser transportiert wird. Weiterhin verlaufen 8 km Bachverrohrung durch 
Darmstadt (Kanallängen und -anteile frdl. mndl. Mitt. Herr Heckmann, Tiefbauamt Darmstadt). 
 
Zur Tiefenlage der Kanäle in Darmstadt und damit ihrer Lage in Relation zum Grundwasserspiegel 
liegen nur allgemeine Informationen vor. Im stadtweiten Durchschnitt verlaufen sie 3-4 m unter 
GOK (frdl. mndl. Mitt. Herr Heckmann, Tiefbauamt Darmstadt). In der Innenstadt werden genau 
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diese 3-4 m erreicht, während die Tiefenlage in Richtung Kläranlage auf 5-8 m u GOK absinkt (frdl. 
mndl. Mitt. Herr Single, Tiefbauamt Darmstadt). Aufgrund der Flurabstände (Abb. 2.11) ist davon 
auszugehen, dass die Kanäle in diesen Bereichen sowie im gesamten SW des Stadtgebietes 
oberhalb des Grundwasserspiegels verlaufen. Im Baugebiet Ötterstädter Weg westlich von 
Arheilgen wurden die Kanäle in einer Tiefe von 2-4 m und somit ebenfalls oberhalb des 
Grundwasserspiegels verlegt (GBA 1993). Im E und N dagegen, bei Flurabständen von unter 5 
oder sogar unter 2,5 m, verlaufen die Kanäle zumindest teilweise unterhalb des Grundwasser-
spiegels bzw. im Schwankungsbereich. Dementsprechend entfällt auf diese Gebiete auch das 
größte Fremdwasseraufkommen (vgl. 4.5.2.3). 
 














Abb. 4.22: Struktur der Kanalisation in Darmstadt. 
 
 
Etwa 14 % der Kanalisation in Darmstadt werden als schadhaft bzw. sanierungsbedürftig 
eingestuft. Es liegen über 3000 Schadensstellen der Klasse 0 vor, die gleichmäßig über das 
Stadtgebiet verteilt sind (frdl. mndl. Mitt. Herr Joost, Tiefbauamt Darmstadt). Besonders betroffen 
sind nicht die ältesten Kanalstrecken, sondern Betonkanäle aus den 50er- und 60er-Jahren (frdl. 
mndl. Mitt. Frau Faltin, EAD). Hausanschlüsse sind in dieser Erhebung nicht berücksichtigt. Nach 
STEIN & KAUFMANN (1993) ist anzunehmen, dass etwa die Hälfte der beschädigten Kanäle 
tatsächlich undicht ist. Zu den normalen Verschleißerscheinungen kommen in Darmstadt 
möglicherweise Kanalschäden durch Kriegseinwirkung (RP Darmstadt 1985). 
 
Über die Zentralkläranlage Darmstadt werden im Jahr etwa 16 Mio m³ Wasser aus dem 
Stadtgebiet exportiert. Dies entspricht 130 mm/a auf das Gesamtgebiet von 122 km² und 430 mm/a 
auf das besiedelte Gebiet von 37 km² bezogen. Erwartungsgemäß ist dies deutlich mehr als der 





4.2.5.2 Abwasserexfiltration in Darmstadt 
 
In Anlehnung an die Literaturdaten für Deutschland (Tab. 4.2) wurde eine Exfiltrationsrate von 
0,1 l/s*km angesetzt. Daraus ergibt sich bei einer Abwasserkanallänge von 401 km eine 
Exfiltrationsmenge von 40 l/s. Dies entspricht bezogen auf die Siedlungsfläche von 37 km² einer 
Grundwasseranreicherung von 34 mm/a oder 8 % der Gesamtabwassermenge von 16 Mio m³. Aus 
den Regenwasserkanälen und der Bachverrohrung exfiltrieren unter Voraussetzung der gleichen 
Exfiltrationsrate zusätzlich 5,3 l/s oder 4 mm/a. Dieser Eintrag ist für die Abwasser-
Stoffbilanzierung jedoch nicht relevant. In der Summe ergeben sich also 38 mm/a Grundwasser-
neubildung aus Kanalleckagen, was 22 % der natürlichen Grundwasserneubildung entspricht. 
 
Für diese Abschätzung dürfte eigentlich nur jener Anteil der Kanalisation berücksichtigt werden, 
der über dem Grundwasserspiegel liegt und somit exfiltrationswirksam ist. Dieser Anteil ist jedoch 
nicht bekannt. Somit wird die tatsächliche Exfiltration tendenziell überschätzt. Allerdings sind 
private Kanalstrecken und Hausanschlüsse nicht in der Gesamtlänge enthalten, was wiederum 
eine Unterschätzung der tatsächlichen Exfiltrationsmenge zur Folge hat. Insgesamt rechnen sich 
Über- und Unterschätzung gegeneinander auf, so dass beide abgeschwächt werden. 
 
Nach einer Schätzung von DOHMANN (1995) exfiltrieren ohne Berücksichtigung der 
Hausanschlüsse 15 l Abwasser pro Einwohner und Tag (bezogen auf die alte BRD). Übertragen 
auf die Einwohnerzahl von Darmstadt von rund 137.000 ergibt sich daraus eine Exfiltration von 
2055 m³/d, was etwa 5 % der Gesamtabwassermenge entspricht. Dies bestätigt den aus der 
angesetzten Exfiltrationsrate von 0,1 l/s*km erhaltenen Wert (8 %). 
 
Im Vergleich zu den Literaturdaten für Kanalexfiltrationen von 3-39 mm/a (Deutschland) bzw. 
5-45 mm/a (Europa) liegt Darmstadt mit 38 mm/a im oberen, jedoch noch plausiblen Bereich. Der 
prozentuale Anteil des exfiltrierten Abwassers an der Gesamtabwassermenge von 8 % fügt sich 
gut in die Literaturangaben von 0-13 % bzw. 0,2-25 % ein. 
 
 
4.2.5.3 Fremdwasseraufkommen in Darmstadt 
 
Aus dem Stadtgebiet Darmstadt wird ein nicht unerhebliches Fremdwasseraufkommen 
beschrieben, das jedoch nur zum Teil aus in die Kanalisation eindringendem Grundwasser besteht. 
Es erfolgen auch gezielte Einleitungen aus Oberflächengewässern wie dem Judenteich, Woog, 
Darm- und Meiereibach (BGS 1997, IGM Messen 2003, IGM Messen 2005) sowie von 
Grundwasser, das im Innenstadtbereich im Rahmen der Wasserhaltung von tiefgeschossigen 
Gebäuden gefördert wird (frd. mndl. Mitt. Herr Single, Tiefbauamt Darmstadt). Das Fremdwasser 
fällt hauptsächlich im N (Sammler Nord Wixhausen, Sammler Nordwest Arheilgen, vgl. Abb. 4.22) 
und im östlichen Innenstadtbereich (Sammler Nord und Nordost) an. Dies entspricht den Gebieten, 
in denen aufgrund des Flurabstandes davon auszugehen ist, dass die Kanalisation zumindest 
teilweise unter dem Grundwasserspiegel verläuft. 
 
Die BGS (1997) ermittelte für das gesamte Stadtgebiet ein Fremdwasseraufkommen von 111,5 l/s, 
was bezogen auf das besiedelte Gebiet von 37 km² 95 mm/a bzw. 22 % der Gesamtabwasser-
menge entspricht. Der größte Anteil entfällt auf den Vorort Arheilgen (47 l/s, 40 mm/a), gefolgt von 
Wixhausen (27 l/s, 23 mm/a) und dem östlichen Stadtgebiet zwischen Kranichstein und Lichtwiese 
(24,4 l/s, 21 mm/a). Messungen in jüngerer Zeit ermittelten für den Nordostsammler 44 l/s oder 
38 mm/a und für den Bürgerparksammler weitere 2,5 l/s oder 2 mm/a (IGM Messen 2003, IGM 
Messen 2005). 
 
Da das Fremdwasseraufkommen aus dem minimalen Nachtabfluss in der Kanalisation ermittelt 
wurde, können diese Angaben neben dem eingeleiteten Oberflächenwasser Abwasser aus 
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Betrieben mit permanenten Einleitungen beinhalten. Zudem wurden die Messungen von der IGM 
Messen (2005) im Februar und April, also bei Grundwasserhochstand, vorgenommen, so dass die 
erhaltenen Daten den Wert für das gesamte Jahr überschätzen können. Die tatsächlich drainierte 
Grundwassermenge liegt daher deutlich unter der ermittelten Fremdwassermenge. In den am 
stärksten betroffenen Gebieten ist jedoch mit einer deutlichen Beeinflussung des Grundwasser-
haushaltes zu rechnen. 
 
Abwasserexfiltrationen sind in Bereichen, wo Grundwasser in schadhafte Kanäle infiltriert, nicht 
völlig ausgeschlossen. Verläuft die Kanalisation im Schwankungsbereich des Grundwasser-
spiegels, können Exfiltrationen sogar begünstigt sein, da die Kolmationsschicht immer wieder 




4.2.6 Sonstige Einflüsse 
 
Tab. 4.6 gibt einen Überblick über die in Darmstadt bestehenden Entnahmerechte sowie die 
Entnahmen, die LERCH (2001) in seinem Grundwassermodell von Darmstadt implementierte. Der 
mit Abstand bedeutendste Entnehmer ist mit 14 Mio m³ die HSE AG zur öffentlichen 
Trinkwasserversorgung. Die Brunnen befinden sich allerdings am äußersten SW-Rand des Stadt- 
und damit außerhalb des Arbeitsgebiets. Danach folgt die Merck KGaA mit 5 Mio m³. Im Jahr 2000 
wurde diese genehmigte Entnahme jedoch nur zu 40 % (ca. 2 Mio m³) ausgeschöpft. Die Süd- und 
Waldbrunnenreihen wurden in den letzten Jahren zum Teil stillgelegt. Auch die Brunnen der Röhm 
GmbH und von Burda wurden von LERCH (2001) als inaktiv gekennzeichnet. Generell ist davon 
auszugehen, dass die Entnahmerechte nur noch zum Teil ausgeschöpft werden und somit die 




Tab. 4.6:  Wasserentnahmerechte im Stadtgebiet Darmstadt und von LERCH (2001) in das Grundwassermodell 
implementierte Entnahmemengen. In Klammern gesetzte Entnahmen wurden als inaktiv eingestuft. 



























HSE AG 14330000 39260 387
Merck KGaA 5000000 13699 135 2043108 974550 2670 26
                     - Waldbrunnen 131400 360 4
                     - Fabrikbrunnen 36500 100 1
                     - Süd 40150 110 1
                     - Nord 766500 2100 21
Röhm GmbH 2100000 5753 57 (2080500) (5700) (56)
Burda 200000 548 5 (200750) (550) (5)
Döhler 120000 329 3
DB-AG 100000 274 3
Axel Springer Verlag 70000 192 2
Brauerei Rummel 65000 178 2
Schenck 60000 164 2
Staatsbauamt, Land Hessen 45000 123 1
Kutschera 30000 82 1
FTZ 12000 33 0.3
Frankfurter Gastronomie GmbH 7300 20 0.2
Stadt, Bessunger Forsthaus, Jugendhof 5000 14 0.1
Weller, E. 4700 13 0.1
Will, K. 4650 13 0.1
Schulz 2400 7 0.1
Staatsbauamt, Land Hessen 2000 5 0.1
Schopper, A. 1300 4 0.04
Weigel, R. 1200 3 0.03
Zimmermann, F. 500 1 0.01
FTZ 250 1 0.01
Summe 22161300 60716 599 974550 2670 26  
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Eine Regenwasserversickerung ist in Darmstadt für einige Neubaugebiete vorgeschrieben, 
vorgesehen oder bereits umgesetzt: Wolfhartweg, Kranichstein-Südwest, Gräfenhäuser 
Straße/Carl-Schenk-Ring/Leydheckerstraße, Ernst-Ludwig-Kaserne, FTZ-Gelände, Brühlwiesen-
graben, An der Rosenhöhe, Ötterstädter Weg, Am Glockengarten, Gärtnerei Loos, Im Appensee 
(frdl. Mitt. Herr Hüber, Straßenverkehrsamt Darmstadt). Es liegen keine Daten dazu vor, welche 





Abschließend werden die einzelnen quantifizierten Komponenten der urbanen Grundwasser-
neubildung zusammengefasst und gegenübergestellt sowie eine überschlägige Berechnung der 
urbanen Grundwasserneubildung nach LERNER (1990) durchgeführt. 
 
Wie in Abschnitt 4.2.3.2 gezeigt, ist die natürliche Grundwasserneubildung von 170 mm/a im 
besiedelten Gebiet lokal auf unter 50 mm/a reduziert. Der durchschnittliche Versiegelungsgrad im 
besiedelten Gebiet beträgt 41 % (4.2.1). Unter Voraussetzung einer direkt proportionalen 
Beziehung zwischen Versiegelungsgrad und Verringerung der Grundwasserneubildung (vgl. 
4.2.3.1, 4.2.3.4) ist die Grundwasserneubildungshöhe auf die gesamte Fläche bezogen um 41 % 
oder 70 mm/a reduziert. Trinkwasserverluste und Abwasserexfiltration, die sich auf 51 mm/a 
summieren, können diesen Verlust zum Teil wieder ausgleichen (Tab. 4.7). Fremdwasserinfiltration 
und Wasserentnahmen stellen jedoch weitere negative Komponenten des Grundwasserhaushaltes 
dar. Für das Fremdwasser wurde angenommen, dass etwa die Hälfte der 95 mm/a (4.2.5.3) 
tatsächlich aus infiltriertem Grundwasser bestehen. Die Grundwasserinfiltration in schadhafte 
Kanäle ist somit etwas höher als die Abwasserexfiltration aus der Kanalisation. Für die 
Wasserentnahmen wurde der von LERCH (2001) ermittelte Wert übernommen.  
 
Insgesamt verbleiben von der ursprünglichen Grundwasserneubildung 77 mm/a (Tab. 4.7), was 
einer Reduktion um 55 % entspricht. 
 
 
Tab. 4.7: Komponenten des urbanen Grundwasserhaushaltes in Darmstadt. 
 
Komponente mm/a Mio m³/a 
natürliche GWN 170 6,3 
Reduktion der natürlichen GWN um 41 % 
durch Versiegelung  
-70 -2,6 
Trinkwasserverluste +13 +0,5 
Abwasserexfiltration +38 +1,4 
Fremdwasserinfiltration -48 -1,8 
Wasserentnahmen (nach LERCH 2001) -26 -1,0 
Summe / urbane GWN 77 2.8 
 
 
Nach einer Faustformel von LERNER (1990) kann die urbane Grundwasserneubildung durch 
Multiplikation der natürlichen Grundwasserneubildungshöhe mit verschiedenen, nach vorgege-
benen Kriterien festgelegten Faktoren abgeschätzt werden. Tab. 4.8 führt die Kriterien und die 
Faktoren für Darmstadt auf. Demnach ergibt sich eine urbane Grundwasserneubildung in Höhe von 
63 mm/a, d.h. eine Reduktion des natürlichen Wertes um 63 %. Es ergibt sich die gleiche 
Größenordnung wie bei der Abschätzung der einzelnen Komponenten in Tab. 4.7. 
 
Im Gegensatz zu anderen "reifen" Städten, in denen die Grundwasserneubildung im Vergleich zum 
Freiland häufig erhöht ist (CRONIN & LERNER 2004), ist die Grundwasserneubildung in Darmstadt 
also nach wie vor deutlich verringert, unter anderem aufgrund der ausgesprochen guten 
Instandhaltung der Trinkwasserleitungen. Allerdings konnte mit der Regenwasserversickerung eine 
weitere positive Komponente des urbanen Grundwasserhaushaltes mangels quantitativer Daten 
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nicht einbezogen werden, so dass die tatsächliche Höhe der urbanen Grundwasserneubildung 
noch etwas größer sein dürfte. Dabei können große Unterschiede bestehen, die lokal zu einem 
Wasserüberschuss oder noch deutlicheren -unterschuss führen. 
 
 
Tab. 4.8: Abschätzung der urbanen Grundwasserneubildungshöhe in Darmstadt nach LERNER (1990). 
 
Kriterium trifft zu in Darmstadt Faktor 
Niederschlag [mm/a] - 730 
Trinkwasserimport [mm/a] - 260 
natürliche GWN [mm/a] - 170 
Faktor "N > 1000 mm/a or N < 500 mm/a" nein 1 
Faktor "all water supplied from groundwater within city" nein 1 
Faktor "water supplied by roof catchments" nein 1 
Faktor "septic tanks used for waste water" nein 1 
Faktor "no storm sewers for runoff" nein 1 
Faktor "undersized storm sewers" nein 1 
Faktor "high housing density" ja 2 
Faktor "low housing density" nein 1 
Faktor "water supply/rainfall" - 260 / 730 = 0,4 
Faktor "%age leakage rate / 25" - 13 / 25 = 0,5 




5 Urbane Stoffemissionen in das Grundwasser Darmstadts 
 
Neben den natürlichen Stoffquellen Niederschlag und Petrologie des Grundwasserleiters werden in 
das urbane Grundwasser aus verschiedenen anthropogenen Quellen Stoffe eingetragen. Wichtig 
für die Identifikation bestimmter urbaner Einflüsse auf die Grundwasserbeschaffenheit sind 
Bestandteile, die natürlicherweise im Grundwasser nicht oder nur in geringer Konzentration 
vorkommen, in den Emissionen dagegen hoch konzentriert sind. Des Weiteren sollten diese 
Markerstoffe für den jeweiligen Eintragspfad charakteristisch sein.  
 
Im Folgenden werden die stofflichen Charakteristika des Niederschlags, urbanen 
Regenabflusswassers, des Abwassers und Trinkwassers sowie weitere in Darmstadt vorliegende 
Emissionsquellen wie Salzstreuung, Landwirtschaft, innerstädtische Grünflächen, Deponien und 
Industrie vorgestellt. Einige Faktoren werden nur qualitativ und anhand von Literaturdaten erfasst, 
andere spezifisch für Darmstadt quantifiziert. Für die letzteren (Niederschlag, Streusalzeintrag, 








Beim Eintrag durch Niederschlag handelt es sich um den direkten, nicht anthropogen veränderten 
Eintragspfad, der jedoch in Menge und Beschaffenheit anthropogen beeinflusst ist. Zu beachten 
ist, dass die reine Niederschlagsbeschaffenheit nur relevant für Direktversickerung ist, bei Abfluss 
über versiegelte Flächen und späterer Versickerung kommt es zu einer darüber hinausgehenden 
Belastung durch Abschwemmung von Material (vgl. 5.2). 
 
Die Inhaltstoffe des Niederschlages stammen aus nasser und trockener Deposition, d.h. 
Substanzen, die mit dem Niederschlag aufgebracht werden, und Substanzen, die zwischen 
Regenereignissen aus der Atmosphäre abgelagert und dann abgeschwemmt oder gelöst werden. 
Die Niederschlagsbeschaffenheit ist sehr variabel und ändert sich mit der Niederschlagsdauer und 
-intensität, der Länge der vorangegangenen Trockenperiode und den meteorologischen 
Bedingungen. Die eigenen Messungen erfassen durch die Sammlung über einen längeren 
Zeitraum einen zeitlichen Querschnitt der beiden Depositionsarten. 
 
Die Konzentrationen im Niederschlagswasser sind im Vergleich zum Grundwasser und 
insbesondere zu den anderen urbanen Einträgen sehr gering. Vor und während der Versickerung 
werden die Inhaltsstoffe des Niederschlagswassers jedoch durch Verdunstungsprozesse abhängig 
vom Bodenmaterial um den Faktor 4 oder mehr angereichert (VOIGT 1990). 
 
Die Beschaffenheit des urbanen Niederschlages ist im Vergleich zum ländlichen Bereich bzw. 
unbelasteten Hintergrund verändert. MALISSA et al. (1980), SISTERSON & SHANNON (1990) und LEE 
& LONGHURST (1992) berichten von höheren Gehalten an Na, Ca, Mg, SO4, Cl, NH4 und NO3. 
Stickstoffverbindungen können jedoch auch verstärkt aus ländlichen Quellen stammen. Der pH-
Wert des Niederschlages liegt trotz der innerstädtisch konzentrierten, "sauren" Emissionen in 
vielen Städten über den Freilandwerten, teilweise sogar über dem natürlichen Gleichgewichts-pH 
von 5,6. Dies wird auf die neutralisierende Wirkung von calciumhaltigen Aerosolen über Städten, 
z.B. aus Baumaßnahmen, zurückgeführt (MALISSA et al. 1980, LEE & LONGHURST 1992, CONLAN et 
al. 1995, HONTORIA et al. 2003). In Deutschland und Europa ist in den letzten Jahren ein Rückgang 
der Belastung der Niederschläge und Anstieg des pH-Wertes sowie ein Ausgleich der regionalen 
Unterschiede zu beobachten (CLARKE et al. 1990, LfUG 2001, Umweltbundesamt 2002). Dies trifft 
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auch für den Raum Darmstadt zu (HÖLLWARTH 1998) und kann anhand der Daten für die 
Messstation Deuselbach/Hunsrück und des Umweltamtes Darmstadt bestätigt werden. 
 
In Tab. 5.1 sind die Ergebnisse der eigenen Niederschlagsanalysen den Daten von GREIFENHAGEN 
(2000) und des Umweltamtes Darmstadt sowie den Hintergrundwerten an der Station Deuselbach 
(vgl. 3.4.4), der Niederschlagsbeschaffenheit in Stadtrandpositionen in Sachsen und Literaturdaten 
zu Niederschlag in Städten bzw. an Straßen gegenübergestellt. Die eigenen Messwerte liegen im 
Wertebereich der Fremd- und Literaturdaten, spiegeln im Vergleich zu Angaben aus hoch-
belasteten Gebieten jedoch eine eher geringe Belastung wieder. 
 
Die mittlere elektrische Leitfähigkeit der eigenen Proben beträgt 45 µS/cm. Dieser Wert stimmt gut 
mit den Daten von GREIFENHAGEN (2000) und dem Umweltamt Darmstadt überein, die sich im 
niedrig zweistelligen Bereich bewegen. In stark urban oder durch Straßen belasteten Gebieten 
kann die Leitfähigkeit allerdings bis über 300 µS/cm betragen. Diese Höchstwerte werden im 
vergleichsweise kleinen Darmstadt nicht erreicht; dennoch ist die Leitfähigkeit im Vergleich zum 
Hintergrundwert (17 µS/cm) erhöht. 
 
Der pH-Wert ist mit 6,6 im Vergleich zu den Daten des Umweltamtes, aus Deuselbach und aus 
Sachsen recht hoch, allerdings wurden in urbanen Gebieten Werte bis 8 gemessen. Es kann 
jedoch auch zu einer Erhöhung des pH-Wertes in der Probe im Laufe des Sammelzeitraums 
gekommen sein. Nach VESELY (1990) kann bereits innerhalb von 2-3 Tagen eine Veränderung des 
pH-Wertes stattfinden. Es ist also damit zu rechnen, dass der Niederschlag in Darmstadt in der 
Regel einen niedrigeren pH-Wert hat. 
 
Bei den Anionen dominiert SO4 mit 5 mg/l. Damit beträgt der SO4-Gehalt nur etwa die Hälfte des 
Wertes von GREIFENHAGEN (2000), jedoch das Doppelte der Werte aus Deuselbach und Sachsen. 
Im Vergleich zu Niederschlägen aus stark industriell belasteten Gebieten liegt er eher im unteren 
Bereich. Zu beachten ist, dass die eigenen Messungen die Wintermonate, in denen aufgrund der 
Heizperiode höhere SO4-Konzentrationen erreicht werden (HÖLLWARTH 1998, LfUG 2001), nicht 
erfassen. Daher wird der Eintrag von SO4 durch Niederschlag tendenziell unterschätzt. 
 
Bedeutsam ist weiterhin NO3 bzw. Nges, wobei insbesondere NH4 anteilig stärker vertreten ist als im 
Grundwasser (BEIER & EBHARDT 2001). Nach SCHLEYER (1993) kann weiterhin Cl eine wichtige 
Rolle spielen; im küstenfernen Darmstadt ist es jedoch unbedeutend. 
 
Bor, ein wichtiger Indikator für Abwasserexfiltrationen, ist im Regenwasser in Deutschland mit 
Konzentrationen zwischen 0,002 und 0,1 mg/ vertreten (HÄRIG 1991, EISENHUT & HEUMANN 1997, 
METZNER et al. 1999). In Darmstadt wurden – unter Nichtbeachtung des Wertes für 10/2001 (siehe 
6.1.2 und 6.2.5) – zwischen 0,01 und 0,02 mg/l B gemessen. MILDE (1983) gibt für Berlin den 
Wertebereich 0,01-0,06 mg/l an. 
 
Die Hauptkationen sind insgesamt nur in sehr geringen Konzentrationen vorhanden, so dass ihr 
Eintrag durch Niederschlag in das Grundwasser, insbesondere angesichts der geogenen Quellen, 
eine sehr untergeordnete Rolle spielt. Problematisch kann eine Schwermetallbelastung des 
Niederschlages sein, die in dieser Arbeit nicht untersucht wurde. Die Schwermetalle liegen jedoch 
meist in partikulärer Form vor (RENNERT et al. 1998), so dass sie auf dem Sickerweg eliminiert 
werden und eher relevant für den Eintrag in den Boden als in das Grundwasser sind. Bei schneller 
Versickerung über Regenwasserinfiltrationsbecken kann es zu einem erhöhten Eintrag von O2 und 
steigenden Eh-Werten kommen (APPLEYARD 1995). 
 
Versickernde Niederschläge können auch ein Eintragspfad für organische Schadstoffe sein. In den 
eigenen Proben konnten BTEX und MTBE nicht nachgewiesen werden. Allerdings ist MTBE in 
Niederschlag nach ACHTEN et al. (2001) nur unterhalb von 10-15 °C nachweisbar, was während 
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des Beprobungszeitraums nicht durchgehend gegeben war. ACHTEN et al. (2001) ermittelten im 
Niederschlag in deutschen Städten MTBE-Gehalte bis 85 ng/l. PAK konnten dagegen in den 
Niederschlagsproben aus Darmstadt mit 236 ng/l nachgewiesen werden, was die ubiquitäre 
Verbreitung dieser Schadstoffe verdeutlicht. Auch die PAK-Konzentrationen im Niederschlag sind 
bei kühleren Temperaturen im Winter höher (OLLIVON et al. 2002), so dass die Fracht für Darmstadt 
(Tab. 5.2) auf Basis dieses Wertes unterschätzt wird. 
 
 
Tab. 5.1: Niederschlagsbeschaffenheit in Darmstadt und anderen urbanen Gebieten. 
 






Hunsrück    
UBA4














Lf [µS/cm] 45 (33 - 56) 30 (18 - 49) 27 (8 - 52) 17 (7 - 73) 21 (16 - 26) 3 - 383 13-250 10 - 330
pH [-] 6.6 (6.4 - 6.9) 4.4 (2.8 - 6.5) 4.9 (3.9 - 5.8) 4.9 (4.7 - 5.4) 3.1 - 8.1 3.5-8.1 2.9 - 7
O2 [mg/l] 9.5 - 13.3
CSB [mg/l] 3 (nn - 8) 3 - 53 2 - 45
GH [mmol/l] 0.03 (0.02 - 0.05) 0.04 - 1.3
HCO3 [mg/l] 9 5 0.06-23
Cl [mg/l] 0.9 (0.3 - 1.3) 3.9 (1.7 - 6.7) 0.5 (0.1 - 6.1) 0.6 (0.3 - 1.2) 0.3 - 20 0.01-38 0.3 - 16 1.6
SO4 [mg/l] 5.0 (3.6 - 6.5) 10.2 (3.4 - 18.4) 1.6 (0.5 - 8.8) 2.7 (2.0 - 3.3) 0.5 - 41 0.8-44 0 - 14.4
NO3 [mg/l] 1.5 (1.2 - 1.8) 3.7 (1.8 - 5.0) 2.4 (0.5 - 9.0) 2.2 (1.3 - 3.8) 0.3 - 14.6 0.09-21
NO2 [mg/l] 0.14 (0.11 - 0.2) <0.03 - 0.5
NH4 [mg/l] 0.4 (0.3 - 0.5) 0.7 (0.1 - 3.5) 1.0 (0.7 - 1.4) <0.13 - 19 0.04-8 0.3 - 5.5 0.8
Nges [mg/l] 0.9 (0.6 - 1.4) <0.3 - 18 0.06-14
PO4 [mg/l] 0.08 (0.04 - 0.17) <0.01 - 0.7 0.8
Pges [mg/l] 0.04 - 0.3 0.004 0.05 - 1.23 0.03
B [mg/l] 0.02 (0.01 - 0.02) 0.01 - 0.06
F [mg/l] 0.1 <0.01 - 0.35 0.009 - 0.12
Br [mg/l] nn
Na [mg/l] 0.5 (0.1 - 1.0) 3.2 (0.6 - 7.1) 0.3 (0.1 - 3.2) 0.4 (0.2 - 1.2) 0.2 - 1.2 0.08-77
K [mg/l] 0.19 (0.15 - 0.26) 3.0 (0.4 - 6.6) 0.07 (0.02 - 0.6) 0.11 (0.04 - 0.26) 0.04 - 0.8 0.05-11
Ca [mg/l] 0.6 (0.4 - 0.9) 0.4 (0.1 - 1.4) 0.5 (0.2 - 1.1) 0.17 - 1.11 0.07-17
Mg [mg/l] nn - 0.07 0.43 (0.18 - 1.0) 0.07 (0.02 - 0.4) 0.07 (0.04 - 0.23) 0.04 - 0.7 0.01-21
Sr [mg/l] 0.06 (0.04 - 0.07)
Fe [mg/l] 0.05 (0.02 - 0.08) 0.66 - 4.8 0.03 0.05 - 0.76 0.004
Mn [mg/l] 0.02 (0.01 - 0.03) 0.05 0.001
Zn [µg/l] 15 (8 - 50) 5 - 3920 100 30 - 290 26 - 60
Pb [µg/l] 2.2 (0.7 - 8) 0.2 - 200 44 1 - 100 19 - 67
Cd [µg/l] 0.2 (0.06 - 1.3) 0.05 - 4.6 0.7 0.3 - 1.7 3
Cr [µg/l] 2 0.6 - 15.4
Cu [µg/l] 3.0 (1.0 - 11) 0.6 - 340 41 4 - 400 7 - 8
Ni [µg/l] 0.7 (0.4 - 1.1) 0.1 - 350 12 0.01
PAK [ng/l] 236 51 - 995




9 aus Nowak et al. (1979), Lisper et al. (1974)
1 Mittelwerte von 3 Sammelproben am Institut für Angewandte Geowissenschaften in Darmstadt im März 2001, September 2001 und Juli/August 2002
2 Mittelwerte von 3 bzw. 4 Stichproben an zwei Stationen im Stadtgebiet Darmstadt im März/April 1998
3 Daten verschiedener Stationen im Stadtgebiet Darmstadt, Mittelwerte 1982-1993 bzw. 1984-1993
4 Daten der Station Deuselbach (Hunsrück) des Umweltbundesamtes, Mittelwerte 1982-2003, teils ab 1995/96-2003, wenn deutlicher Trend erkennbar
5 Mittelwerte von 10 Stationen in Sachsen (Stadtrandpositionen) über die Jahre 2001 und 2003
6 aus Achten et al. (2001), Bröker (1980), Förster & Hermann (1996), Hahn (1995), Koppe & Stozek (1999), LfUG (2001), LfUG (2004), Milde (1983), Rennert et 
al. (1998), Udluft et al. (1983)
7 aus Baez et al. (1997), Barrett et al. (1999), Clarke et al. (1990), Dikaiakos et al. (1990), Fornaro & Gutz (2003), Forti et al. (1990), Hontoria et al. (2003), Lee 
& Longhurst (1992), Kaya & Tuncel (1997), Khwaja & Husain (1990), Malissa et al. (1980), Migliavacca et al. (2005), Ollivon et al. (2002), Rennert et al. (1998), 
Rocha et al. (2003), Sequeira & Lai (1998), Sisterson & Shannon (1990), Tuncel & Ungör (1996), Yang et al. (1999b), Zobrist et al. (2000)






Die Eintragsfrachten durch Niederschlag wurden mit Ausnahme des Mg basierend auf den 
Mittelwerten der drei Niederschlagsanalysen berechnet (Tab. 5.2). Da bei Mg zwei Werte als "nicht 
nachweisbar" bestimmt wurden, wurde für dieses Kation der einzelne vorhandene Zahlenwert 
verwendet. Für die Grundwasserneubildung wurden 170 mm/a angesetzt, der von LERCH (2001) für 
das westliche Stadtgebiet ermittelte Gesamtwert.  
 
Die Gesamtfracht wurde bezogen auf das Gesamtstadtgebiet von 122 km² und auf das besiedelte 
Gebiet von 37 km² ermittelt. Da aufgrund der Versiegelung nur ein Teil des Niederschlags zur 
Versickerung kommt, wurden die Werte um 13 % bzw. 41 % reduziert, was dem durchschnittlichen 
 75
Versiegelungsgrad für das Gesamt- bzw. besiedelte Gebiet entspricht (vgl. 4.2.1). Der 
flächenbezogene Eintrag wurde um den durchschnittlichen Versiegelungsgrad des Bilanzgebietes 
von 25 % reduziert. 
 
Neben dem natürlichen, direkten Eintragspfad für Niederschlagswasser exfiltrieren 4 mm/a oder 
148.000 m³/a Regenwasser aus den Regenwasserkanälen Darmstadts (vgl. 4.2.5.2). Der Anteil 
dieser Exfiltrationen am reduzierten flächenbezogenen Eintrag durch Niederschlag beträgt jedoch 
nur 3 %. 
 
Den größten Anteil am Eintrag haben HCO3, SO4, NO3, der CSB und bei den Kationen Ca und Na. 
 
Die (nicht reduzierten) Werte für Cl, Na, K, Ca und Mg stimmen gut mit den Literaturdaten zu 
urbanem Niederschlag überein. NO3 und NH4 bewegen sich dagegen eher im Bereich der 
Hintergrundwerte von FERRIER et al. (1990) und SO4 liegt in einem mittleren Bereich. Auch hier 
spiegelt sich die verhältnismäßig geringe Belastung im Raum Darmstadt wider. 
 
 
Tab. 5.2: Eintragsfrachten durch Niederschlag in Darmstadt und Literaturdaten. 
 



























Eintrag, um 25% 













H* 2.5E-04 5.2 4.5 1.6 0.93 0.04 0.03 0.001
CSB 3 62 54 19 11 0.51 0.38 0.01
GH* 0.03 622 541 189 111 5.1 3.8 0.12
HCO3 9 190 165 58 34 1.6 1.2 0.04
Cl 0.9 18 16 6 3 0.15 0.11 0.004 0.14-0.32 1.2-1.5
SO4 5.0 105 91 32 19 0.86 0.64 0.02 0.9-10 0.32 - 0.36
NO3 1.5 32 28 10 6 0.26 0.20 0.01 0.4-2.3 0.22 - 0.28
NO2 0.1 3 3 0.9 0.5 0.02 0.02 0.001
NH4 0.4 8 7 3 1 0.07 0.05 0.002 0.18-0.25 0.07 - 0.09
Nges 0.9 19 16 6 3 0.15 0.11 0.004 0.62-0.88
PO4 0.08 2 2 0.5 0.3 0.01 0.01 0.0003
B 0.02 0.4 0.3 0.1 0.1 0.003 0.002 0.0001
F 0.1 2 2 0.7 0.4 0.02 0.01 0.0004
Na 0.5 10 9 3 2 0.08 0.06 0.002 0.06-0.25 0.64 - 0.80
K 0.2 4 3 1 1 0.03 0.02 0.001 0.02-0.06 0.07 - 0.08
Ca 0.60 12 11 4 2 0.1 0.08 0.002 0.1-0.3 0.09 - 0.11
Mg 0.07 1.4 1.2 0.4 0.3 0.01 0.01 0.0003 0.02-0.04 0.08 - 0.10
Sr 0.06 1.1 1.0 0.3 0.2 0.01 0.01 0.0002
Fe 0.05 1.1 1.0 0.3 0.2 0.01 0.01 0.0002
Mn 0.02 0.4 0.3 0.1 0.1 0.003 0.002 0.0001
PAK 2.4E-04 0.005 0.004 0.001 0.001 4.0E-05 3.0E-05 9.4E-07 7.0E-04
  1 aus Dohmann (1995), Ford & Tellam (1994), Kaya & Tuncel (1997), Khwaja & Husain (1990), LfUG (2001), LfUG (2004), Ollivon et al. (2002), 
  2 aus Ferrier et al. (1990)




5.2 Urbaner Oberflächenabfluss 
 
Das von urbanen Oberflächen abfließende Niederschlagswasser enthält neben dem Lösungsinhalt 
des Niederschlages und den durch großflächige trockene Deposition abgelagerten Substanzen 
weitere Inhaltsstoffe, die in den Trockenperioden auf den Oberflächen akkumulieren bzw. gezielt 
aufgebracht werden. Am bedeutendsten hierbei sind Straßen bzw. Verkehrsflächen, auf denen sich 
Verbrennungsrückstände, Treib- und Schmierstoffe, Bremsflüssigkeit, Frostschutzmittel, Abrieb 
von Reifen, Bremsbelägen, Fahrbahnbelägen und Straßenmarkierungen, Korrosionsprodukte der 
Fahrzeuge sowie Material aus Katalysatoren ansammeln. Bei Unfällen kann es zudem lokal zu 
Verschüttungen von Transportgütern kommen. Gezielt aufgebracht wird in erster Linie Streugut im 
Winter; es können jedoch auch Herbizide und Pestizide eingesetzt werden (SIEKER & GROTTKER 
1988, GOLWER & ZEREINI 1998, BARKER et al. 1999). Dazu kommen nicht verkehrsspezifische 
Substanzen wie angewehtes Bodenmaterial, Vegetationsbestandteile (Blätter, Äste, Pollen) und 
Tierexkremente (KRAUTH & KLEIN 1982, HEINZMANN 1993, BARKER et al. 1999, ZHANG et al. 2004). 
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Auch von anderen urbanen Oberflächen wie Dächern können Bestandteile mobilisiert und 
abgeschwemmt werden (BEICHERT et al. 1996, ZOBRIST et al. 2000). 
 
Aufgrund der hohen zeitlichen und räumlichen Variabilität der chemischen Beschaffenheit des 
Oberflächenabflusses ist die Quantifizierung der Einträge über ein gesamtes Stadtgebiet sehr 
schwer zu fassen. Zudem werden viele Stoffe zurückgehalten oder abgebaut und erreichen das 
Grundwasser nicht oder nur in deutlich verringerter Menge. Cl und Na aus dem Streusalz sind 
dagegen recht gut über die aufgebrachte Streusalzmenge zu erfassen. Da sie zudem die größte 
Reichweite aller Inhaltsstoffe von Siedlungs- bzw. Straßenabflusswasser aufweisen (GOLWER 
1983, GOLWER & ZEREINI 1998), sind sie als Markerstoffe und zur Quantifizierung am besten 
geeignet. Im Folgenden wird daher zunächst die allgemeine Beschaffenheit des Siedlungs-
abflusses qualitativ vorgestellt (5.2.1) und danach in einem separaten Kapitel der Streusalzeintrag 
detailliert beschrieben und quantifiziert (5.2.2).  
 
Für die Quantifizierung des Eintrages durch Oberflächenabfluss ist weiterhin bedeutend, dass nur 
ein Teil des Abflusswassers zur direkten Versickerung kommt. Der Rest wird über die Abwasser-
kanäle abgeführt und in Form des Abwassereintrags (5.3) berücksichtigt. Eine Abschätzung hierzu 
wird in Kapitel 5.2.2 vorgenommen. 
 
 
5.2.1 Beschaffenheit von Siedlungsabfluss 
 
Es wurden keine eigenen Messungen des Abflusses von Straßen, sonstigen versiegelten Flächen 
und Dächern durchgeführt; daher wurden in Tab. 5.3 dazu nationale und internationale 
Literaturdaten zusammengestellt. 
 
Am bedeutendsten sind die Schwermetalle (Zn, Pb, Cr, Cu, Cd, Ni, vgl. LECHNER & LUDWIG 1987), 
die sowohl bei Verkehrsflächen (LfU 1999) als auch bei Dachflächen (ZOBRIST et al. 2000) das 
größte Verunreinigungspotential besitzen. Auch organische Substanzen (u.a. PAK, MTBE, BTEX, 
Pestizide und Herbizide, Phenole, Detergentien; vgl. BARKER et al. 1999, PITT et al. 1999, ZHANG et 
al. 2004) spielen eine wichtige Rolle. Daneben kommt aber auch biologisches Material vor, z.B. 
Bakterien (ELLIS 1997). Dadurch sind auch die Summenparameter TOC, DOC, CSB und BSB5 
erhöht. Nach PAULSEN (1986) ist Straßenabfluss stärker verunreinigt als der Oberflächenabfluss 
aus Wohngebieten. Das Verhältnis von chemischem zu biologischem Sauerstoffbedarf ist im 
Straßenabfluss höher, d.h. es wird schwerer abbaubares Material eingetragen. PAK und CSB 
werden vor allem von Straßen abgespült, Schwermetalle dagegen überwiegend von Dächern 
(GROMAIRE-METZ et al. 1999, GONZALEZ et al. 2004). Stickstoff wird in Form von NH4, NO2 und NO3 
nachgewiesen (KRAUTH & KLEIN 1982, LECHNER & LUDWIG 1987) und Phosphor kann als PO4 oder 
in organischer Form auftreten (GOLWER 1983, BARKER et al. 1999). Neben Na und Cl aus Streusalz 
sind weitere Kationen und Anionen wie K, Ca, Mg, Fe, Mn, Si, Al, As, B, SO4 und HCO3 vertreten. 
Die elektrische Leitfähigkeit wird dadurch erhöht und der pH-Wert des Niederschlagswassers, der 
sich in der Regel im sauren Bereich bewegt, wird durch den Kontakt mit den Oberflächen deutlich 
angehoben (XANTHOPOULOS 1992, BEICHERT et al. 1996, ZOBRIST et al. 2000). Tauwasser 
unterscheidet sich HERRMANN et al. (1992) zufolge mit Ausnahme des Cadmiums nicht von 
normalem Straßenabfluss. 
 
Die Beschaffenheit des Abflusswassers kann räumlich und zeitlich stark schwanken (HEINZMANN 
1993). Einflussfaktoren sind die Niederschlagsmenge und -intensität sowie die Akkumulationszeit 
(JAKOBS et al. 1997, BARKER et al. 1999). Der Spülstoß ("First Flush") ist besonders stark 
verunreinigt. Aber auch die Temperatur (Beeinflussung der Löslichkeiten und Verbrennungs-
effektivität: KRAUTH & KLEIN 1982, BARKER et al. 1999) und die Jahreszeiten (biologische Aktivität, 
Heizbedarf, winterliche Straßenstreuung: GOLWER & SCHNEIDER 1979) sowie die Windverhältnisse 
spielen eine Rolle. Auch Standortfaktoren wie Topographie, Typ des Einzugsgebietes, 
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Oberflächenmaterial, Art und Dichte des Verkehrs und die Häufigkeit der Straßenreinigung 
beeinflussen die Zusammensetzung (BARKER et al. 1999, GROMAIRE et al. 2001). 
 
 















Lf [µS/cm] 46 - 1000 21 - 2741 30 - 230 54 - 45000 76 - 5080 10 - 1497
pH [-] 6.5 - 8.6 4.9 - 11.8 6.1 - 8.5 6.3 - 9.1 6.3 - 8.5 4.6 - 8.1
CSB [mg/l] 29 - 1708 32 - 224 17 - 680 11 - 964 26 - 333 31 - 289 5 - 318
TOC [mg/l] 11 - 28 11 - 28 36 0.7 - 49 13 - 32
DOC [mg/l] 12 12 8 - 18
BSB5 [mg/l] 0.4 - 120 7 - 15 15 - 260 9 - 141 4 - 22 1 - 27
GH [mmol/l] 0.27 - 3.4
HCO3 [mg/l] 12 - 43 33 - 65 34 - 75
Cl [mg/l] 10 - 480 5 - 121 43 - 5050 4 - 700000 3.1 - 2761 396
SO4 [mg/l] 30 - 110 8 - 125 38 0.2 - 440 3.9 - 117
NO3 [mg/l] 0.09 - 23 0.4 - 13 0.4 - 13 2 - 73 1.7 - 21 0.9
NO2 [mg/l] 0.03 - 11 0.3 - 11.5 0.07 - 0.53 0.3 - 2.2 0.99
NH4 [mg/l] 0.26 - 49 0.01 - 10 0.26 - 6.8 0.8 - 2.6 0.01 - 3.4 0.03 - 5.4 5.2
Nges [mg/l] 0.13 - 16 0.4 - 16 0.14 - 8.5 0.2 - 14 4.5
PO4 [mg/l] <0.03 - 2.7 0.25 - 1.7 1.5 0.3
Pges [mg/l] 0.03 - 6.5 0.08 - 9.2 1.7 - 3 0.3 - 3.5 0.07 - 0.9 0.06 - 1.7
B [mg/l] <0.1 - 0.57 0.08 - 0.13 0.01 - 0.11
F [mg/l] 0.3 - 0.6
Br [mg/l] 0.02 - 6
Na [mg/l] <5 - 10 8 - 12 5 - 3000 12 - 12000 2 - 270
K [mg/l] <2 - 12 1.4 - 2.3 5 1 - 65 1.3 - 8.6
Ca [mg/l] 4 - 51 200 11 - 283 18 - 63
Mg [mg/l] 0.5 - 6 0.5 - 11 1 - 2.6
Fe [mg/l] 0.4 - 31 0.01 - 0.88 10.4 2.2 - 440 0.65 - 19.2 0.5 - 17.8
Mn [mg/l] 0.04 - 6 0.05
Zn [µg/l] 100 - 15000 30 - 2000 150 - 2200 64 - 15000 120 - 1540 60 - 620 24 - 38000
As [µg/l] < 5 - 5 0.8 - 4
Pb [µg/l] 10 - 6400 3 - 900 70 - 2300 6 - 113000 26 - 610 10 - 2030 2.4 - 2764
Cd [µg/l] 1 - 26 < 0.5 - 90 0.6 - 65 0.3 - 400 0.9 - 140 0.9 - 40 0.1 - 32
Cr [µg/l] <10 - 150 < 1 - 25 3 - 24 5 - 1000 2 - 58 7 - 59
Cu [µg/l] <10 - 460 < 3 - 400 100 - 380 0.1 - 2500 25 - 385 41 - 120 0.6 - 247
Ni [µg/l] <10 - 69 < 1 - 63 35 - 116 20 - 1500 4 - 38 20
Hg [µg/l] <0.5 - 35 0.4 1 - 70
Ba [mg/l] 0.038 - 0.14 0.13
PAK [µg/l] 0.24 - 2.9 0.2 - 3 0.09 - 3.1 1 - 11600 0.26 - 2.97 0.36 - 60 0.5
AOX [mg/l] 0.025 - 0.23 0.6 1.5 - 197
6 aus Ellis (1985), Gupta (1981), Lygren et al. (1984), Shelley et al. (1987), Yousef et al. (1985)
7 aus Daub & Striebel (1995), Förster & Herrmann (1996), Gnecco et al. (2005), Gromaire-Metz et al. (1999), Hahn (1995), Jakobs et al. 
(1995), Xanthopoulos (1992)
1 aus Göttle (1978), Hagendorf & Krafft (1996), Hahn (1990), Heinzmann (1993), Hermann et al. (1992), Jakobs et al. (1997), Koppe & 
Stotzek (1999), Leschber et al. (1993), Paulsen (1986), Xanthopoulos (1990), Ziegler (2001)
2 aus Ellis (1997), Heinzmann (1993), Vazquez-Sune et al. (2000), Wolf et al. (2006b), Xanthopoulos (1992), Zhang et al. (2004)
3 aus Daub & Striebel (1995), Fürst et al. (1980), Hahn (1995), Jakobs et al. (1995), Paulsen (1986), Sieker & Grottker (1988), 
Xanthopoulos (1990)
4 aus Barker et al. (1999), Barraud et al. (1999), Boving (2002), Gnecco et al. (2005), Gromaire-Metz et al. (1999), Heinzmann (1993)




Viele der eingetragenen Stoffe, insbesondere Schwermetalle und organische Schadstoffe, 
erreichen das Grundwasser meist nicht oder nur in geringen Mengen. Viele Substanzen liegen 
partikulär vor und werden somit im Boden ausgefiltert und akkumuliert. Gelöste Bestandteile 
können sorbiert werden (MIKKELSEN et al. 1997, GOLWER & ZEREINI 1998, GONZALES et al. 2004). 
Die Beeinflussung der Grundwasserbeschaffenheit reicht selbst an vielbefahrenen Autobahnen nur 
wenige 100 m weit (GOLWER & SCHNEIDER 1982, GOLWER 1983). Die Schadstoffe können jedoch 
ausgelaugt oder remobilisiert werden, insbesondere bei einer Änderung des pH-Wertes oder durch 
Bildung von Chlorokomplexen bei starkem Streusalzeintrag (GOLWER & ZEREINI 1998). Beim Abbau 
von organischen Substanzen kann es zu einer zeitweiligen Absenkung des Sauerstoffgehaltes 
kommen (BARKER et al. 1999). GOLWER (1983) und GOLWER & ZEREINI (1998) wiesen neben Na und 
Cl erhöhte Konzentrationen von K, Ca, Mg, Fe, Mn, NH4, F, I, Br, PO4, Corg, CO2, HCO3 und SiO2 






Den Salz- und Splittstreuplänen des EAD Darmstadt zufolge wurden in den Jahren 1977 bis 2003 
von November bis März je nach Verlauf des Winters zwischen 55 t (Winter 1989/90) und 1700 t 
(Winter 1980/81), im Mittel 510 t NaCl ausgebracht (Abb. 5.1, Anhang 5.1). Seit dem Winter 
1987/88 wird dem Natriumchlorid eine Lauge mit einem MgCl2-Gehalt von 30 % zugemischt, 
woraus sich ein MgCl2-Eintrag von 4-72 t ergibt. CaCl2 in trockener Form wurde nur bis Anfang der 
90er Jahre in geringen Mengen bis maximal 60 t/a angewendet (in den Wintern 1978/79, 1981/82, 





































































NaCl [t] T Winter [°C]
 
 
Abb. 5.1: Streusalzeinsatz in Darmstadt und mittlere Wintertemperatur (November-März). 
 
 
Der private Einsatz von Streusalz ist in Darmstadt seit langem verboten, so dass hier keine oder 
keine relevanten zusätzlichen Einträge zu erwarten sind. 
 
Nach GOLWER (1983) und HECKWOLF (1999) enthält Streusalz neben NaCl etwa 2-3 % sonstige 
Bestandteile, insbesondere Erdalkalimetallchloride und -sulfate, aber auch Kaliumverbindungen 
und Hexacyanoferrat. BARKER et al. (1999) berichten zudem von geringfügigen Schwermetall-
gehalten. Die eigene Analyse der gelösten Streusalzprobe ergab jedoch, dass das in Darmstadt 
verwendete Streusalz fast ausschließlich aus Na und Cl besteht (Tab. 5.4). Die weiteren Inhalts-
stoffe machen weniger als 0,5 % aus. Auch HOWARD & BECK (1993) zufolge besteht Straßensalz im 
Wesentlichen aus 2-3 Hauptionen, während andere Bestandteile bedeutungslos sind. Den größten 
Anteil der Nebenbestandteile haben HCO3 und SO4 mit je 0,2 Gew-% (0,1 meq-%), gefolgt von Ca 
mit 0,05 Gew-% (0,07 meq-%). Auch die absoluten Werte dieser Inhaltsstoffe sind in der gewählten 
Verdünnung sehr gering und liegen weit unter den durchschnittlichen Konzentrationen im 
Grundwasser (Tab. 5.4), so dass sie nicht als Marker für Streusalz in Frage kommen. 
 
Es ist jedoch zu beachten, dass über die dem Streusalz zugesetzte Lauge Mg sowie 
möglicherweise zusätzliche Stoffe eingetragen werden. 
 
Charakteristisch für Eintrag von Straßensalz sind demnach stark erhöhte Na- und Cl-
Konzentrationen sowie erhöhte Leitfähigkeit und Mg-Gehalte. Diese Phänomene können zwar 
auch natürlich auftreten, dies ist jedoch bei den geologischen Gegebenheiten im flachen 
Grundwasser unter Darmstadt nicht zu erwarten (vgl. 6.3.9). Jedoch besteht das Problem, dass 
diese Bestandteile auch zahlreiche andere Quellen, z.B. aus der Industrie, haben können. 
 
Streusalz kann über zwei Pfade in das Grundwasser eingetragen werden. Zum einen auf direktem 
Weg, durch Versickerung in durchlässigen Bereichen am Rand der Straßen, zum anderen auf 
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indirektem Weg durch Exfiltration aus dem Abwasserkanal. Zur Berechnung der Stoffeinträge ist es 
wichtig, die Verteilung im Hinblick auf diese zwei Wege zu differenzieren, da sonst der Anteil des 
Streusalzes, der über die Abwasserkanäle eingetragen wird, doppelt berücksichtigt wird. 
 
 
Tab. 5.4: Zusammensetzung des Streusalzes und Vergleich mit der Grundwasserbeschaffenheit. 
 











T [°C] 15.6 13.3
Lf [µS/cm] 3100 945
pH 5.6 7.1
Eh [mV] 475 321
pKs 4,3 [mmol/l] 0.1 4.8
pKb 8,2 [mmol/l] 0.2 1.1
GH [mmol/l] 0.1  6.7
CSB 28 4.7
HCO3 3.1 0.2 0.05 0.08 291
Cl 1137 64 32 54 78
SO4 3.2 0.2 0.07 0.11 88
NO3 0.1 0.01 0.002 0.003 42
NO2 nn 0.05
NH4 0.02 0.001 0.001 0.002 0.3
Nges 0.04 0.002 9.6
PO4 0.01 0.001 0.000 0.001 0.5
B 0.02 0.001 0.06
F nn 0.09
Br nn 0.14
Na 632 36 27 46 46
K 0.3 0.02 0.008 0.01 16
Ca 0.8 0.05 0.04 0.07 1
M
13
g 0.2 0.01 0.01 0.02
Sr 0.04 0.002 0.001 0.002 0.4
Fe 0.03 0.002 0.001 0.002 1.3





Die Verfrachtung des Streusalzes hängt stark von morphologischen, klimatischen und 
straßenbaulichen Gegebenheiten sowie von der Verkehrsdichte, Fahrgeschwindigkeit und den 
Ausbringungsmethoden ab. An Autobahnen werden zwischen 3 und 40 % des ausgebrachten 
Streusalzes durch Salzgischt und -aerosole auf die Seiten- und Mittelstreifen verfrachtet, von wo 
sie potenziell ins Grundwasser ausgetragen werden (BROD 1993). Laut REMLINGER (1984) werden 
40 % des Salzes mit dem Schmelzwasser in die Straßenrandböden verfrachtet und bei 
ausreichenden Niederschlägen fast vollständig ausgewaschen. Auch der OECD (1990) zufolge ist 
bei Beginn des Herbstes das Salz vollständig aus dem Boden ausgespült. Ausnahmen bilden 
untere Bodenschichten in Großstädten und enge Mittelstreifen auf Autobahnen. BROD (1995) 
schätzt, dass je 50 % des in einem Einzugsgebiet ausgebrachten Streusalzes über den 
oberirdischen bzw. unterirdischen Abfluss abtransportiert werden. PIELKE (1992) schätzt für das 
Stadtgebiet Hannover ab, dass 50 % des Streusalzes auf die Straßenrandstreifen gelangen und 
davon wiederum 90 % in das Grundwasser eingetragen werden. HOWARD & LIVINGSTONE (1999) 
berichten, dass in Toronto 55 % der Streusalzfracht in den Untergrund eindringen. 
 
Durch Vergleich der durchschnittlichen Konzentrationen von Na und Cl im Darmstädter Abwasser 
in Monaten mit Streusalzaufbringung und Monaten ohne Streusalzaufbringung wurde ermittelt, 
dass etwa 30 % des aufgebrachten Streusalzes in der Kanalisation wiedergefunden werden. Bei 
dieser Berechnung ist von einer deutlichen Unterschätzung des tatsächlichen Wertes auszugehen, 
da das Streusalz in der Regel in zeitlich begrenzten Schüben die Kläranlage erreicht und somit im 
monatlichen Mittelwert unterrepräsentiert ist. 
 
Ein Anteil von 40-50 % des aufgebrachten Streusalzes, das auf direktem Weg in die Böden und 
somit potentiell in das Grundwasser eingetragen wird, scheint daher plausibel. Für die Berechnung 
der Frachten (Tab. 5.5) wurde ein Wert von 40 % angenommen. 
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Cl 200 80 0.7 2.2
Na 124 50 0.4 1.3
Mg 5.8 2.3 0.02 0.06
1 Mittelwert der Jahre 1987-2003
2 unter der Annahme, dass 40% direkt ins GW gelangen, ohne 





5.3.1 Herkunft und Beschaffenheit des Abwassers 
 
Abwasser besteht aus einer komplexen Mischung von anorganischen und organischen Stoffen. Es 
setzt sich zusammen aus häuslichem Schmutzwasser, z.B. aus Haushalten und Gaststätten, 
industriellem Schmutzwasser aus Gewerbe und Industrie, verschmutztem Niederschlag, der von 
befestigten Oberflächen abfließt (vgl. 5.2), sowie Fremdwasser (eindringendes Grundwasser). Die 
Mischung von häuslichem und gewerblichem Abwasser wird als kommunales Abwasser 
bezeichnet. Nach KOPPE & STOZEK (1999) ist ein Anteil von 30 % an industriellem und 
gewerblichem Schmutzwasser die Regel; dieser Wert kann jedoch von 10 bis 70 % variieren. In 
Darmstadt ist ein eher geringer Anteil an industriellem Schmutzwasser zu erwarten, zumal die 
Merck KgaA eine eigene Abwasserentsorgung und Kläranlage betreibt. 
 
Die Exfiltration von Abwasser aus der Kanalisation und das Verunreinigungspotential des 
austretenden Wassers sind sehr stark von den Randbedingungen abhängig. Neben Schadenstyp 
und -häufigkeit spielen die tatsächliche Undichtigkeit, der Entwässerungstyp (Trenn- oder 
Mischkanalisation), Art und Häufigkeit von Regenereignissen und deren "Verarbeitung" im 
Kanalnetz, der Wasserstand im Rohr, die relative Höhenlage von Grundwasser und Kanalisation, 
die Länge der Sickerstrecke, das Boden- und Aquifermaterial, die Möglichkeit zur Ausbildung einer 
Kolmationsschicht und die Beschaffenheit des Abwassers eine Rolle (vgl. 4.1.3.2). 
 
In Tab. 5.6 sind Daten zur Abwasserbeschaffenheit in Darmstadt (eigene Messungen, Fremddaten 
der HSE AG und des Umweltamtes Darmstadt, vgl. 3.4.5) sowie deutsche und internationale 
Literaturdaten aufgeführt. 
 
Häusliches Abwasser besteht aus menschlichen Ausscheidungen, Überresten der 
Nahrungszubereitung sowie Wasch- und Spülwasser (ALMEIDA et al. 1999, ERIKSSON et al. 2002, 
ZHANG et al. 2004). Industriell-gewerbliche Abwässer können je nach Industriezweig eine Vielfalt an 
Verunreinigungen enthalten, die oft toxisch sind und ein hohes Kontaminationspotential haben 
können. Als charakteristische Inhalts- und Markerstoffe von Abwasser werden DOC, CSB, BSB5, 
Na, K, Cl, SO4, NH4, NO2, NO3, B, LCKW, KW, Xenobiotika, Fäkalbakterien und andere 
Mikroorganismen genannt (DVWK 1992, EISWIRTH 1998, ZHANG et al. 2004, Ellis 2006). Der Gehalt 
an Schwermetallen ist mit Ausnahme des industriellen Abwassers unbedeutend (ZHANG et al. 
2004). HÄRIG (1991) schätzt, dass der Eintrag von Schwermetallen aus der Kanalisation der 
Größenordnung des Eintrages durch Niederschlag entspricht. EISWIRTH & HÖTZL (1999) zufolge 
sind industriell-gewerbliche Abwässer neben Schwermetallen mit LHKW, AOX und BTEX belastet. 
PAK werden überwiegend mit dem Oberflächenabfluss in die Kanalisation eingetragen. Bei 
Regenereignissen kann eine Remobilisierung von Ablagerungen im Kanal stattfinden, die 
Schadstoffe wie PAK und Schwermetalle freisetzt. Diese Stoffe sind jedoch in der Regel 
partikelgebunden und somit für die Frage der Abwasserexfiltration uninteressant (CHEBBO et al. 
2001, GONZALEZ et al. 2004, GASPERI et al. 2006). 
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Tab. 5.6: Abwasserbeschaffenheit in Darmstadt und Literaturdaten. 
 
Darmstadt         
(eigene Messung)








T [°C] 12.3 - 20.8 11.0 - 20.3 12.8 - 16
Lf [µS/cm] 654 - 1570 770 - 1299 710 - 2950 620 - 2340 345 - 2500
pH [-] 7.5 - 8.5 7.2 - 8.5 7.1 - 9.3 6.6 - 8.9
Eh [mV] -46 - +282  -160 - +90
O2 [mg/l] 1.6 - 8.2 0 - 0.5
O2 [%] 40 - 45 25 - 60
CO2 [mg/l] 55.7
CSB [mg/l] 81 - 370 (26) 167 - 796 379 - 1575 142 - 2200 219 - 1700
TOC [mg/l] 42 - 750
BSB5 [mg/l] 52 - 334 199 - 453 20 - 614
pKs 4,3 [mmol/l] 2.9 - 9.7 5
pKb 8,2 [mmol/l] 0 - 3.5
GH [mmol/l] 1.9 - 7.3 2.3 - 5 1.3
HCO3 [mg/l] 174 - 592 305 130 - 830
Cl [mg/l] 41 - 191 60 - 380 40 - 272 45 - 704
SO4 [mg/l] (0.7) 27 - 111 24 - 311 12 - 375
NO3 [mg/l] 2 - 20 0.9 - 12.6 0 - 50 0 - 30 0.6 - 2.8
NO2 [mg/l] 0.07 - 1.7 0.03 - 1.02 0 - 2.4 0.15
NH4 [mg/l] 3.5 - 97 16.7 - 42.7 28 - 150 10 - 170 5 - 94
Nges [mg/l] 4 - 78 16 - 35 8 - 133 11 - 93
TKN [mg/l] 22 - 63 54 - 67
Norg [mg/l] 1 - 38 23
Ntot [mg/l] 10 - 38
PO4 [mg/l] 6 - 27 7.9 - 17.6 1.3 - 40 <0.3 - 38 1.5 - 30
Pges [mg/l] 2.6 - 5.3 1 - 13 13 - 25
B [mg/l] 0.24 - 0.64 0.31 - 2.6 (8.2) 0.05 - 1.7
F [mg/l] 0.08 - 23 <0.05 - 4.4 0.3 - 0.7
Br [mg/l] 0.04 - 0.1
Na [mg/l] 13 - 144 31 - 115 18 - 250 35 - 270
K [mg/l] 8 - 29 2 - 63 13.5 - 37
Li [mg/l] nn 0.02 - 17
Ca [mg/l] 45 - 122 19 - 240 81
Mg [mg/l] 7 - 21 6 - 24 31
Sr [mg/l] 0.12 - 0.33 0.06 - 0.37
Ba [mg/l] 0.02 - 0.4
Fe [mg/l] 0.3 - 1.1 0.13 - 8.7 0.08 - 4 0.38 - 2.3
Mn [mg/l] 0.06 - 0.12 0.05 - 0.39 0.01 - 0.3
Zn [µg/l] 210 - 342 24 - 1000 200 - 3343
As [µg/l] 0.2 - 5
Pb [µg/l] 3 - 100 6 - 390
Cd [µg/l] 0.2 - 5 < 0.5 - 3.3
Cr [µg/l] nn - 99 1 - 37 30 - 1600
Cu [µg/l] nn - 38 7 - 550 58 - 340
Co [µg/l] nn - 19 0.2 - 1.4
Ni [µg/l] nn - 60 2 - 40 5 - 1600
Hg [µg/l] <1
AOX [mg/l] 0.02 - 0.31
PAK [ng/l] 634 - 996 <1 - 4850
EDTA [µg/l] 2 - 4
NTA [µg/l] 155 - 415
D-Limonen [ng/l] 7050.0
Clofibrinsäure [µg/l] 0.34 - 14
1: Barth (2000), Beichert et al. (1996), Dohmann (1999), Eiswirth (1995), Grimm-Strele & Kaltenbach (1995), 
Hagendorf & Krafft (1996), Hua et al. (2004), IGM Messen (2005), Koppe & Stotzek (1999), Musolff et al. 
(2007), Scheytt et al. (2000) Stögbauer et al. (2004), Stumpf et al. (1996), Wolf (2006)
2: Almeida et al. (2000), Barrett et al. (1999), Blanchard et al. (2001), Cronin et al. (2005a), Ford & Tellam 
(1994), Gasperi et al. (2006), Gonzales et al. (2004), Gromaire et al. (2001), Krauth (1970), Paxeus et al. 
(1992), Pham & Proulx (1997), UNEP (2003), Vazquez-Sune et al. (2000), Vengosh et al. (1999), Wolf et al. 




Die Analysen des Abwassers aus dem Zulauf der Zentralkläranlage Darmstadt bestätigen im 
Wesentlichen die Literaturdaten. Die Spannbreite ist bei fast allen Inhaltsstoffen sehr groß (vgl. 
5.3.3). Folgende Parameter sind erhöht und heben sich von der natürlichen Beschaffenheit des 
Grundwassers im Raum Darmstadt ab (vgl. BEIER & EBHARDT 2002a): Elektrische Leitfähigkeit, 
Temperatur, pH-Wert, CSB, Na (aus Kochsalz, Soda, Waschmitteln, im Winter Streusalz), K (aus 
Nahrungsmitteln, Urin), Cl (aus Nahrungsmitteln, Spülwasser, Urin, Schweiß, im Winter Streusalz, 
Industrie; Quellen nach KOPPE & STOZEK 1999, KÄRRMANN 2001), F (aus Zahnpflegemitteln, 
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Salzen), NH4, NO2, Nges, PO4 und B. Auch Mg (aus Ausscheidungen, Waschmitteln, Nahrungs-
mitteln, Spülwasser), Ca (aus Ausscheidungen, Zahnpflegemitteln, Putzmitteln), HCO3 (aus 
Haushaltswasser) und SO4 (aus Waschmitteln, Urin, Kosmetika) sind in hohen Konzentrationen 
enthalten, heben sich jedoch kaum von der natürlichen Grundwasserbeschaffenheit ab. Der Eh-
Wert ist sehr niedrig und kann negative Werte annehmen.  
 
Da viele Substanzen aus dem Abwasser auch aus anderen anthropogenen Quellen stammen 
können, müssen Markerstoffe gefunden werden, die eine weitgehende Einengung der Emissions-
quellen auf eine Abwasserexfiltration erlauben. Dabei ist auch zu beachten, dass viele der 
charakteristischen Eigenschaften und Inhaltsstoffe des Abwassers unter den veränderten 
Bedingungen im Grundwasserleiter unbeständig sind. Die Stoffe können bei der Bodenpassage 
abgebaut oder sorbiert werden. Auch das Redoxpotential und damit die Speziesverteilung 
redoxsensitiver Parameter können sich auf dem Sickerweg zum Grundwasser verändern (vgl. 
5.3.4). Werden Markerstoffe im Grundwasser gefunden, ist dies ein Beleg für stattfindende 
Abwasserexfiltrationen. Können Markerstoffe nicht nachgewiesen werden, können Exfiltrationen 
dennoch nicht ausgeschlossen werden. 
 
Die Hauptionen sind generell schlechte Marker, da sie zu weit verbreitet sind und zu vielen 
anderen Einflüssen unterliegen (BARRETT et al. 1999). Fluorid könnte ein geeigneter Indikator sein, 
wurde in Darmstadt jedoch nur bei drei der acht Abwasserproben in höheren Konzentrationen 
(1,6-23 mg/l) nachgewiesen. Da es zudem sorbiert (BARRETT et al. 1999) bzw. bereits im Kanal als 
CaF2 ausgefällt werden kann (KOPPE & STOZEK 1999), ist es als Marker nur bedingt geeignet. 
Stickstoff, PO4 und Bor sind eingeschränkt als Indikatoren geeignet und werden unter 5.3.2 im 
Detail vorgestellt. Besonders interessant sind spezifische Inhaltsstoffe von Wasch-/Reinigungs-
mitteln und Pflegeprodukten oder natürliche und synthetische Bestandteile von menschlichen 
Ausscheidungen. In Darmstadt wurden Komplexbildner (EDTA, NTA), der Aromastoff D-Limonen 
und als Vertreter der Pharmazeutika die Clofibrinsäure untersucht (siehe 5.3.2). In der Literatur 
werden weiterhin mikrobielle Indikatoren, z.B. E. coli und Fäkalstreptokokken, Aminopropanon als 
Bestandteil menschlichen Urins, Röntgenkontrastmittel und Koffein sowie Chlorierungsprodukte 
und Isotope genannt (FITZSIMONS et al. 1995, BARRETT et al. 1999, BUERGE et al. 2003, CRONIN et 
al. 2006, WOLF 2006).  
 
BARRETT et al. (1999) und WOLF et al. (2004) empfehlen eine Multikomponentenanalyse, d.h. die 
Betrachtung einer Kombination von Indikatoren. 
 
 




Der Stickstoff im Abwasser stammt nach HERRMANN & KLAUS (1997) zu 60 % aus menschlichen 
Ausscheidungen, insbesondere aus Urin (NIEDERSTE-HOLLENBERG & OTTERPOHL 2000, KÄRRMAN 
2001). Er wird in organischer Form als Harnstoff ausgeschieden und später zu NH4 und NO3 
umgewandelt (BARRETT & HOWARD 2002). Da sich die Ausscheidungen bei konstanter 
Bevölkerungszahl nicht verändern, sind die Stickstofffrachten langfristig stabil, aber es gibt große 
Schwankungen in der Speziesverteilung in Abhängigkeit vom Regenwasseranteil (vgl. 5.3.3). Im 
Darmstädter Abwasser wurden Nges-Konzentrationen zwischen 4 und 78 mg/l gemessen. Dabei 
betrug der NO3-Gehalt bis zu 20 mg/l, NO2 bis 1,7 mg/l und das in der Regel im Abwasser 
dominante NH4 bis 97 mg/l (vgl. Tab. 5.6). 
 
Durch Abwasserexfiltration in das Grundwasser gelangter Stickstoff kann in günstigen Fällen 
anhand seiner Isotopensignatur von Stickstoff aus Dünger, Boden und Niederschlag unterschieden 
werden (Tab. 5.7). Der δ15N-Wert des Harnstoffs liegt bei der Ausscheidung mit 5 ‰ in dem 
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Bereich, der auch durch Oxidation von organischem Stickstoff im Boden definiert ist. Danach wird 
Harnstoff jedoch zu NH3 umgewandelt, das zum Teil als Gas entweicht. Dabei reichert sich das 
schwere Isotop im Abwasser an und der δ15N-Wert steigt auf 10-30 ‰ (HEATON 1986, KENDALL & 
ARAVENA 2000). Im Vergleich zum Umland erhöhte δ15N-Werte im Grundwasser können daher ein 
Hinweis auf Abwasserexfiltrationen sein. BARRETT et al. (1999) sehen ein δ15N von über 10 ‰ im 
Grundwasser als Indikator für einen Abwassereinfluss an.  
 
 
Tab. 5.7: δ15N-Signaturen verschiedener natürlicher und anthropogener Stickstoffquellen. 
 
Quelle δ15N [‰] Zitat 
Norg Boden 
4 bis 9 
-2 bis +14 
Heaton 1986 
Kendall & Aravena 2000 
Niederschlag (NO3) 
-11 bis -2,5 
-10 bis +4 
Barrett et al. 1997 
Kendall & Aravena 2000 
Niederschlag (NH4) 
-15 bis 0 
-10 bis +12 
Barrett et al. 1997 
Kendall & Aravena 2000 
trockene Deposition -15 bis +15 Kendall & Aravena 2000 
Dünger aus atmosphärischem N2 -6 bis +7 Barrett et al. 1997, Kendall & Aravena 2000 
menschliche und tierische 
Ausscheidungen 10 bis 20 Heaton 1986 
Abwasser 
19,2 bis 28,8 
10 bis 13,3 
5 
9 bis 23 (NO3) 
6,4 (NO3), 10,2 (NH4) 
4 bis 30 
4,3 bis 10,4 
Kaplan & Magaritz 1986 
Mariotti et al. 1988 
Rivers et al. 1996 
Barrett et al. 1997 
Hiscock et al. 1997 
Kendall & Aravena 2000 
Widory et al. 2004 
Jauche 5 bis 25 Widory et al. 2004 
 
 
Der gleiche Anreicherungseffekt tritt jedoch auch bei tierischen Ausscheidungen auf, so dass 
positive Isotopensignaturen auch durch Verwendung von organischem Dünger in der Landwirt-
schaft oder in Parks und Gärten entstehen können. Auch Denitrifikation und andere Prozesse 
können den δ15N-Wert beeinflussen (GREEN et al. 1998, KENDALL & ARAVENA 2000). 
 
Im Darmstädter Abwasser wurden δ15N-Werte von 5,9 ‰ (NH4) und 2,4 ‰ (NO3) gemessen. Diese 
Werte sind im Vergleich zu den Literaturdaten (Tab. 5.7) sehr niedrig. Möglicherweise spielt hierbei 
die Zeitdauer seit der Ausscheidung und damit der Fließweg bis zur Kläranlage eine Rolle. Die 
Ergebnisse können auch durch Probleme bei der Aufbereitung der Abwasserproben verfälscht 
sein. Nach KENDALL (1998) können hohe Anionenkonzentrationen die Analytik stören und 
niedrigere δ15N-Werte vortäuschen. Für eine weitergehende Analyse der Stickstoff-Isotopen-





Phosphat im Abwasser stammt aus Nahrungsmitteln und Wasch-/Reinigungsmitteln, in denen es 
als Wasserenthärter eingesetzt wird (KOPPE & STOZEK 1999). Der Eintrag aus Waschmitteln ist 
jedoch seit 1980 zurückgegangen, da Phosphat durch unlösliche Zeolithe ersetzt wurde (UPADEK & 
KRINGS 1991, KOPPE & STOZEK 1999, LfU 1999). Auch der Waschmittelverbrauch insgesamt wurde 
reduziert, jedoch steigen die Phosphatmengen seit 1994 durch den Einsatz in Geschirrspülmitteln 
wieder an (Umweltbundesamt 2002).  
 
Trotz des Rückgangs ist PO4 mit 6-27 mg/l im Darmstädter Abwasser in ausreichenden 
Konzentrationen vertreten und kann somit als Marker dienen. KOPPE & STOZEK (1999) zufolge 





Bor wurde bereits in den 70er-Jahren von DIETZ (1975) als guter Tracer und Indikator für anthro-
pogene Belastungen herausgestellt. Aus Nahrungsmitteln bzw. menschlichen Ausscheidungen 
stammendes Bor führt im kommunalen Abwasser zu einer Konzentration von etwa 0,1 mg/l (DIETZ 
1975, KOPPE & STOZEK 1999). Auch industrielle Abwässer enthalten nach KOPPE & STOZEK (1999) 
Bor. Die bedeutendste Quelle sind jedoch Waschmittel, die Perborat (v.a. Natriumperborat-
Tetrahydrat NaBO3 * 4H2O) als Bleich- und Desinfektionsmittel enthalten (DIETZ 1975, METZNER et 
al. 1999). Dadurch können Borkonzentration von über 2 mg/l im Abwasser erreicht werden (DIETZ 
1975, KOPPE & STOZEK 1999). 
 
Durch den Ersatz des Bors in Waschmitteln durch andere Substanzen sind die Frachten jedoch 
deutlich zurückgegangen. In München fielen die Konzentrationen von 1983 bis 1993 von 1 mg/l auf 
nur 0,5 mg/l (METZNER et al. 1999). Auch in Karlsruhe wurden von der dortigen LfU (1999) nur 
0,7 mg/l gemessen. In Darmstadt wurden Anfang der 1990er Jahre Konzentrationen von 1-2 mg/l 
ermittelt, die seither zurückgehen (frdl. mndl. Mitt. Herr Dr. Bartl, Zentralkläranlage Darmstadt). Die 
eigenen Messungen in den Jahren 2001 und 2002 ergaben Konzentrationen zwischen 0,24 und 
0,64 mg/l Bor. In Rastatt wurden dagegen auch in jüngerer Zeit noch über 2 mg/l nachgewiesen 
(WOLF et al. 2004). 
 
Da Bor zudem aus industriellen Quellen stammen kann, ist es als Marker nur bedingt geeignet 
(CRONIN et al. 2005a), kann aber dennoch Hinweise auf Abwasserexfiltrationen geben.  
 
 
5.3.2.4 EDTA und NTA 
 
EDTA (Ethylendiamintetraessigsäure) und NTA (Nitrilotriessigsäure) gehören zu den Aminopoly-
carbonsäuren und werden meist als Natrium-Salze eingesetzt. SCHMIDT & BRAUCH (2003) geben 
einen ausführlichen Überblick über ihre Eigenschaften und Verwendung: 
 
Aminopolycarbonsäuren werden in Wasch- und Reinigungsmitteln in ihrer Eigenschaft als 
Komplexbildner eingesetzt, um Ca- und Mg-Ionen zu binden (Enthärtung des Wassers zur 
besseren Wirksamkeit der Tenside). Sie schützen auch das Bleichmittel Na-Perborat, das von 
Metallen angegriffen wird. Zunächst als Ersatz für PO4 eingesetzt, wurde EDTA ab 1991 aufgrund 
einer freiwilligen Vereinbarung wieder aus Wasch- und Reinigungsmitteln entfernt, da es sehr 
schlecht abbaubar ist und zur Mobilisierung von Schwermetallen beitragen kann. Es wurde durch 
das schwächer komplexbildende, aber besser abbaubare NTA ersetzt. Inzwischen haben jedoch 
Zeolithe und Na-Citrat auch NTA aus Haushaltswaschmitteln verdrängt (vgl. UPADEK & KRINGS 
1991). In professionellen Reinigungsprozessen, z.B. in der Getränkeindustrie, wird es jedoch nach 
wie vor eingesetzt. Insgesamt sinkt der Verbrauch von EDTA, während der von NTA steigt. Neben 
Reinigungsmitteln werden Aminopolycarbonsäuren auch in der Industrie, u.a. bei der Herstellung 
und Verarbeitung von Textilien, Papier, Kautschuk, Metall, Arznei, Kosmetik und Lebensmitteln, 
eingesetzt. 
 
Für kommunales Abwasser geben SCHMIDT & BRAUCH (2003) eine Spannbreite von 10 bis 250 µg/l 
EDTA und 1 bis 15 µg/l NTA an. Im Abwasser Darmstadts dominiert dagegen NTA mit 










D-Limonen (4-Isopropenyl-1-Methylcyclohexan, (R)-p-Mentha-1,8-dien, CAS Registry Number: 
5989-27-5) ist ein hochvolatiles und farbloses Terpen, das natürlich in Pflanzen, insbesondere 
Zitrusfrüchten, vorkommt und einen Geruch nach Zitrone, Orange oder Terpentin aufweist. Sein 
optisches Isomer L-Limonen wird von Kiefern produziert (MITZKAT 2001, POTTER et al. 2005). 
 
In das kommunale Abwasser gelangt D-Limonen über Reinigungsmittel, in denen es als Aromastoff 
eingesetzt wird ("Zitrusfrische"). Auch über Parfüms und Nahrungsmittel (natürlicherweise oder als 
künstlich zugesetzter Geschmacksstoff) kann es ins Abwasser eingetragen werden (MITZKAT 2001, 
POTTER et al. 2005). BARRETT et al. (1999) bezeichnen die flüchtige Substanz als guten Markerstoff 
für rezente Abwasserinfiltrationen.  
 
BARRETT et al. (1999) wiesen D-Limonen in 50 % der untersuchten Abwasserproben nach, 
quantifizierten die Menge jedoch nicht. In Proben von Rohabwasser, aufbereitetem Abwasser oder 
Mischwasser wurden Konzentrationen von 30-310 ng/l (MICHALOWICZ & DUDA 2004), 420 ng/l 
(Summe D- und L-Limonen, POTTER et al. 2005), 800 ng/l (VOGEL et al. 2005) sowie bis zu 
5000 ng/l (ASAF et al. 2004) nachgewiesen. Im Darmstädter Abwasser wurden 7050 ng/l 
D-Limonen gemessen. 
 
Limonen findet außerdem Verwendung als Fungizid, antimikrobieller und -viraler Wirkstoff, 
Entfettungsmittel für Metall, industrielles Handwaschmittel, in der Druckindustrie und bei der 
Herstellung von Farben und Lacken in der Industrie. Außerdem wird es bei der Papier- und 
Zellstoffherstellung, Holzverarbeitung und Saftproduktion freigesetzt (SCCNFP 1999, MITZKAT 
2001, POTTER et al. 2005, VOGEL et al. 2005). 
 
 
5.3.2.6 Pharmazeutika (Clofibrinsäure) 
 
Pharmazeutika und ihre Metabolite sind in Krankenhausabwässern in besonders hohen 
Konzentrationen enthalten (GARTISER et al. 2000), sind jedoch auch in häuslichem Abwasser 
vertreten. BERTHOLD et al. (1998) konnten in zwei Drittel von im Hessischen Ried genommenen 
Grundwasserproben lipidsenkende Mittel und Antirheumatika, insbesondere Clofibrinsäure, 
Diazepam und Carbamazepin, nachweisen. Meist gelangen die Pharmazeutika über die Umwege 
Kläranlage und versickernde Oberflächengewässer in das Grundwasser, jedoch ist auch der 
direkte Pfad der Abwasserexfiltration aus undichten Kanälen nicht auszuschließen. In Rastatt und 
Berlin wurden verschiedene Röntgenkonstrastmittel, u.a. Gadolinium und Amidotrizoesäure, sowie 
Betablocker und Antibiotika im Grundwasser nachgewiesen (HELD et al. 2004, MASSMANN et al. 
2004, WOLF 2006). 
 
In Darmstadt wurden einige Grundwasserstichproben auf Clofibrinsäure (2-(4)-Chlorophenoxy-2-
Methyl-Propionsäure) analysiert. Clofibrinsäure wurde erstmals 1990 im Grundwasser in Berlin 
nachgewiesen (STAN & LINKERHÄGNER 1992) und ist inzwischen eines der am häufigsten in 
Oberflächengewässern nachgewiesenen Pharmazeutika (HEBERER et al. 1998). 
 
Die Clofibrinsäure ist ein Metabolit der lipidsenkenden Arzneistoffe Clofibratethyl, Etofibrat und 
Etofyllinclofibrat und ein Strukturisomer des Pestizids Mecoprop (MERSMANN 2003). MERSMANN 
(2003) schätzt den Eintrag in die Umwelt auf 5-14 t/a. Allerdings ist die Verordnungsmenge seit 
Anfang der 90er Jahre stark gesunken und inzwischen haben Clofibrinsäureester nur noch einen 
Anteil von 0,4 % aller verschriebenen Blutfettsenker (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Da 
Clofibrinsäure sehr persistent ist, kann sie jedoch immer noch in der Umwelt nachgewiesen werden 
(ZUCCATO et al. 2000). Bei Filtrationsversuchen wurde nachgewiesen, dass sie nur schlecht oder 
mittelmäßig eliminiert wird (PREUß et al. 2001). Von fünf von MERSMANN (2003) untersuchten 
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Pharmazeutika (Carbamazepin, Clofibrinsäure, Diclofenac, Ibuprofen, Propyphenazon) wies 
Clofibrinsäure die geringste Retardation und schlechteste Sorbierbarkeit auf. Abbau fand, wenn 
überhaupt, nur im aeroben Milieu statt. Bei in-situ-Versuchen gibt es jedoch auch Belege für einen 
effektiven Abbau von Clofibrinsäure. GRÜTZMACHER et al. (2006) beobachteten eine deutliche 
Reduktion von Clofibrinsäure bei Oberflächenwasserinfiltration und EISWIRTH et al. (2002) konnten 
Clofibrinsäure nicht im Grundwasser nachweisen, obwohl die Konzentrationen im Ab- und 
Sickerwasser hoch waren. 
 
Aus dem Rohabwasser werden Konzentrationen zwischen 0,34 und 14 µg/l berichtet (STUMPF et al. 
1996, SCHEYTT et al. 2000, PREUß et al. 2001, WOLF 2006). Laut MERSMANN (2003) sind die 
Konzentrationen von mehreren 1000 ng/l Mitte der 90er-Jahre auf wenige 100 oder unter 100 ng/l 
im neuen Jahrtausend gefallen. WOLF (2006) wies in Rastatt 340 ng/l nach. Für Darmstadt liegen 
keine Werte vor. 
 
 
5.3.3 Zeitliche Variabilität der Abwasserbeschaffenheit und Korrelationen 
 
Die Abwasserbeschaffenheit schwankt zeitlich stark. Die Schwankungen werden geprägt vom 
Lebensrhythmus der Bevölkerung, den Anteilen an häuslichem und gewerblichem Abwasser und 
dem Wetter. Neben unsystematischen Schwankungen durch Niederschlagsereignisse lassen sich 





Anhand der Abwasserdaten des Umweltamtes Darmstadt, die zweistündliche Messungen über vier 
Tage im April 1978 umfassen, konnte der tägliche Zyklus einiger Parameter betrachtet werden. 
Abb. 5.2 zeigt beispielhaft den Tagesgang der elektrischen Leitfähigkeit. Sie schwankt zwischen 
700 und fast 1200 µS/cm, wobei die Spitzen am Vormittag und am frühen Nachmittag auftreten, 
während die niedrigsten Werte in der Nacht erreicht werden. Auch PO4, Cl, Na, Fe und Mn zeigen 
einen kongruenten Verlauf mit deutlich verringerten nächtlichen Konzentrationen, die Lage der 
Peaks unterscheidet sich jedoch. So erreicht PO4 am späten Vormittag seine höchste 
Konzentration und fällt dann kontinuierlich ab. Die Peaks von Na, Cl, Fe und Mn liegen dagegen 






































Abb. 5.2:  Tagesgang der elektrischen Leitfähigkeit im Abwasser des Nordkanals, nach Messungen des 
Umweltamtes Darmstadt im April 1978. 
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Ähnliche Zyklen beobachteten auch HELD et al. (2004) bei der Leitfähigkeit (Rastatt), DETTE et al. 
(1996) bei den abfiltrierbaren Stoffen, CSB, BSB5, TKN und Pges sowie CRONIN et al. (2005a) bei 
der mikrobiologischen Beschaffenheit (Doncaster, England). Letztere führen die Tageszyklen auf 
die Toiletten- und Essgewohnheiten der Bevölkerung zurück. 
 
Gegenläufig verhält sich in Darmstadt der pH-Wert, der im Laufe des Vormittags auf rund 7,5 
absinkt und gegen Abend wieder Werte um 8 erreicht, die während der Nacht stabil bleiben. 
 
In Abb. 5.3 ist der Tagesgang der elektrischen Leitfähigkeit dem Tagesgang der Abwassermenge 
(freundlicherweise zur Verfügung gestellt von Herrn Dr. Kraus von der IGM) gegenübergestellt. 
Obwohl zwischen der Erhebung der qualitativen und quantitativen Daten 25 Jahre liegen, ist zu 
erkennen, dass die Zyklen etwa parallel verlaufen. Die Ergebnisse von HELD et al. (2004) 
bestätigen diese Beobachtung. Exfiltrationsspitzen oder Aktivierungen von Exfiltrationen aufgrund 
des Tageszyklus der Abwassermenge gehen also mit erhöhten Konzentrationen, Frachten und 
damit auch Emissionen in den Untergrund einher. 







Abb. 5.3:  Gegenüberstellung der relativen Tagesgänge der elektrischen Leitfähigkeit (UWA Darmstadt, April 
1978) und Tagesgang der Abwassermenge (IGM Ingenieurgesellschaft für wasserwirtschaftliche 
Messdaten mbH, Juni 2003). 
 
 
5.3.3.2 Einfluss des Wetters und Jahreszyklen 
 
Der Tagesgang wird überprägt durch den im täglichen Maßstab unsystematischen Einfluss von 
Niederschlagsereignissen, der jedoch einem jährlichen Zyklus folgt. 
 
Anhand der eigenen Abwasserproben, die bei unterschiedlichen Wetterbedingungen genommen 
wurden, konnte der Einfluss von Niederschlag qualitativ ermittelt werden (Tab. 5.8). Bei einem 
hohen Anteil von Regenwasser in der Kanalisation sinken die Leitfähigkeit und weitere Parameter 
wie HCO3, PO4, NH4, Nges, K, Ca und Mg ab. Höhere Werte sind dagegen beim Redoxpotential, O2 
und der NO3-Konzentration sowie dem Anteil von NO2 am Nges zu beobachten, d.h., das Abwasser 
wird durch das Niederschlagswasser weniger reduzierend. NH4 bleibt jedoch stets die dominante 
Stickstoffspezies. Andere Parameter scheinen unabhängig von Niederschlagseinflüssen zu sein. 
Der Verdünnungseffekt durch die höhere Wassermenge könnte bei ihnen durch verstärkte 
Abspülung von städtischen Oberflächen ausgeglichen werden. Der limitierte Datensatz lässt jedoch 
keine endgültigen Schlüsse zu. Da PAK überwiegend mit dem Oberflächenabfluss eingetragen 
werden, sind sie nach BLANCHARD et al. (2001) und GASPERI et al. (2006) bei Regenereignissen in 
höheren Konzentrationen enthalten. 
 
Weiterhin konnte beobachtet werden, dass die Abwassertemperatur mit der Lufttemperatur 
ansteigt.  
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Tab. 5.8: Einfluss von Niederschlag auf die Abwasserbeschaffenheit. 
 
unabhängig von Regen höher bei Regen geringer bei Regen 
pH, CSB, Cl, SO4, NO2,    
NH4-%, B, (Na), Fe, Mn 
Eh, O2, NO3, NO3-%, (Na) 
Lf, pKs, pKb, HCO3, PO4, 


































Abb. 5.4:  Relativer Jahresgang der Abwassermenge und des Niederschlages sowie ausgewählter 
Beschaffenheitsparameter (Monatsmittelwerte 2000-2002, normiert auf den Gesamtmittelwert). 
 
 
Aus den von der HSE AG zur Verfügung gestellten Monatsmittelwerten konnten Jahreszyklen 
ermittelt werden. Abb. 5.4 stellt die Abflussmenge Q im Zulauf der Kläranlage, die Niederschlags-
höhe N, die Abwassertemperatur T, die elektrische Leitfähigkeit sowie NO3- und NH4-Konzentration 
gegenüber (jeweils Monatsmittelwerte für die Jahre 2000-2002). Der Abfluss ist im Sommer 
insgesamt geringer als im Winter und reagiert auf die sommerlichen Niederschläge nur 
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abgeschwächt. Bei der Abwassertemperatur ist ein deutlicher Jahresgang mit höheren Werten im 
Sommer zu erkennen, was die Beobachtungen bei den eigenen Abwasserproben bestätigt.  
 
Die Leitfähigkeit weist, gegenläufig zur Abwassermenge, ebenfalls im Sommer höhere Werte auf. 
Der Peak im Dezember/Januar ist vermutlich auf verstärkten Eintrag von Streusalz zurückzuführen. 
Einem ähnlichen Jahreszyklus mit Sommermaxima folgen der pH-Wert, CSB, BSB5, NH4, TKN, 
Pges und Nges. Im Gegensatz zum Tageszyklus gehen im Jahresgang höhere Abwassermengen 
also mit geringeren Konzentrationen einher. Exfiltrationen, die durch Regenereignisse ausgelöst 
oder verstärkt werden, sind somit weniger problematisch für die Verunreinigung von Boden und 
Grundwasser.  
 
Die höchsten NO3-Konzentrationen werden im Winter erreicht, wenn die Verdünnung und der 
oxidierende Einfluss des Niederschlages am höchsten sind. Auch NO2 folgt diesem Muster. Keine 






Die Korrelationsanalyse (zur Berechnung und Bewertung der Rangkorrelationskoeffizienten siehe 
Kapitel 7.2) bestätigt die Beobachtungen aus der Ganglinienauswertung. Auf der Basis der 
Monatsmittelwerte der HSE AG bestehen signifikant negative Korrelationen zwischen der 
Abwassermenge und der Leitfähigkeit, NH4, Nges und Pges sowie zwischen der Leitfähigkeit und der 
Niederschlagshöhe (Tab. 5.9). Diese Schlüsselparameter werden also durch Niederschlagswasser 
verringert.  
 
Positiv signifikant korreliert ist die Leitfähigkeit mit NH4, Nges, TKN und Pges. Auch zwischen 
redoxsensitiven Parametern wie CSB, BSB5 und TKN sowie NO3 und NO2 bestehen positiv 
signifikante Korrelationen. Der Korrelationskoeffizient zwischen NH4 und Nges erreicht mit 0,99 den 
höchsten Wert und verdeutlicht die Dominanz des Ammoniums. 
 
 
Tab. 5.9: Rangkorrelationskoeffizienten und Signifikanzen für Abwasserbeschaffenheitsdaten der HSE AG. 
 
T Lf pH CSB BSB5 NO3 NO2 NH4 Ntot Nges TKN Pges Q N
T 0.53 0.12 0.44 0.49 -0.25 -0.51 0.39 0.23 0.35 0.51 0.47 -0.56 -0.09
Lf 0.00 0.10 0.53 0.58 0.00 -0.24 0.71 0.54 0.72 0.62 0.71 -0.92 -0.69
pH 0.24 0.29 0.35 0.27 -0.08 -0.32 0.18 -0.09 0.18 0.04 0.12 -0.13 0.08




-0.41 -0.37 0.40 0.17 0.35 0.64 0.46 -0.49 -0.26
BSB5 0.00 0.00 0.07 -0.54 -0.50 0.37 0.43 0.32 0.71 0.47 -0.57 -0.45
NO3 0.07 0.49 0.33 0.01 0.00 0.62 -0.10 0.37 0.02 -0.34 -0.01 0.12 0.04
NO2 0.00 0.08 0.03 0.01 0.00 0.00 -0.34 0.22 -0.27 -0.27 -0.26 0.45 0.11
NH4 0.01 0.00 0.15 0.01 0.02 0.27 0.02 0.39 0.35 0.48 -0.79 -0.45
Ntot 0.11 0.00 0.31 0.18 0.02 0.02 0.12 0.01 0.43 0.55 0.36 -0.38 -0.42
Nges 0.02 0.00 0.15 0.02 0.04 0.46 0.06 0.01 0.29 0.47 -0.79 -0.46
TKN 0.00 0.00 0.43 0.00 0.00 0.04 0.08 0.04 0.00 0.07 0.61 -0.59 -0.46
Pges 0.00 0.00 0.25 0.00 0.00 0.48 0.07 0.00 0.02 0.00 0.00 -0.73 -0.43
Q 0.00 0.00 0.23 0.00 0.00 0.24 0.00 0.00 0.02 0.00 0.00 0.00 0.70
N 0.30 0.00 0.32 0.06 0.01 0.41 0.25 0.00 0.01 0.00 0.01 0.00 0.00  
 
 
Bei den zweistündlichen Messungen des Umweltamtes im Nordkanal sind nur positiv-signifikante 
Korrelationen zu verzeichnen (Tab. 5.10). Mit der Leitfähigkeit, Cl, PO4, Na und Fe sind jene 
Parameter untereinander positiv korreliert, die dem normalen Tageszyklus folgen (5.3.3.1). 
Lediglich das Mn, das sich etwas erratischer verhält, fällt hier heraus. Für den pH-Wert, der einem 
entgegengesetzten Zyklus folgt, ergeben sich negative Korrelationskoeffizienten mit den anderen 




Tab. 5.10:  Rangkorrelationskoeffizienten und Signifikanzen für die Abwasserbeschaffenheitsdaten des 
Umweltamtes Darmstadt. 
 
Lf pH Cl PO4 Na Fe Mn





pH 0.00 -0.17 -0.53 -0.34 -0.38 -0.18
Cl 0.00 0.12 0.60 0.78 0.57 0.23
PO4 0.00 0.00 0.79 0.36
Na 0.01 0.00 0.00 0.74 0.31
Fe 0.00 0.00 0.00 0.51
Mn 0.01 0.12 0.06 0.01 0.02 0.00  
 
 
5.3.4 Eliminationsprozesse bei der Abwasserexfiltration 
 
Die Emissionen durch exfiltrierendes Abwasser können durch Transformations- und 
Eliminationsprozesse drastisch verringert bzw. modifiziert werden. Allerdings können dabei auch 
neue Substanzen entstehen, die wiederum einen Hinweis auf eine Abwasserexfiltration geben, z.B. 
CO2 oder eine Temperaturerhöhung durch Reaktionswärme (EISWIRTH 1995). Es finden 
physikalisch-mechanische Prozesse, wie Filterung und Kolmation, und chemisch-biologische 
Prozesse, wie mikrobieller Abbau, Redoxprozesse, Fällung, Sorption und Ionenaustausch statt. 
Der größte Konzentrationsrückgang findet innerhalb der ersten 10 cm der Bodenpassage statt und 
in 20-100 cm Tiefe ist häufig kein Einfluss von häuslichem Abwasser mehr nachweisbar 
(HAGENDORF 2004).  
 
Die Eliminationsleistung ist allerdings sehr variabel und von den lokalen Bedingungen abhängig. 
Die wichtigsten Faktoren sind die Sedimenteigenschaften – feine Korngrößen sind aufgrund ihrer 
Filterwirkung und Sorptionskapazität günstiger – und die Mächtigkeit der ungesättigten Zone unter 
dem Kanal (HAGENDORF et al. 1994, RAUCH & STEGNER 1994, EISWIRTH 1998, FUCHS et al. 2004). 
Aber auch die Temperatur, die Bodenfeuchte, die Abwasserzusammensetzung, der pH-Wert, das 
Redoxpotential und der Gehalt an freiem Sauerstoff im Sickerwasser spielen EISWIRTH (1995) 
zufolge eine Rolle. Nach HAGENDORF (2004) sind bei feinsandigem Material keine Grundwasser-
belastungen zu erwarten, wenn die Mächtigkeit der ungesättigten Zone mindestens 1 m beträgt. 
Bei weniger als 0,5-1 m Sickerstrecke und Grobsand- oder Kiesmaterial sind dagegen 
Kontaminationen möglich (CLODIUS et al. 1999). Grobkörniges Kanaleinbettungsmaterial begünstigt 
daher einen Eintrag in das Grundwasser. Auch durch Ausbildung von präferentiellen Fließpfaden 
kann es bei sonst günstigen Bedingungen zu einer Kontamination des Grundwassers kommen 
(Forschergruppe Kanalleckage 2002). 
 
Die erste Barriere ist die Sielhaut, ein Biofilm, der sich auf den Innenwänden des Kanals bildet 
(WOLF & REIFF 1996). ELLIS et al. (2003) beobachteten zudem eine Verstopfung von Leckagen 
durch Toilettenpapier. Nach dem Austritt des Abwassers aus dem Kanal greift die Filterwirkung des 
Bodens und es kommt zur Selbstabdichtung. Sielhaut und Kolmationsschicht sind jedoch sehr 
empfindlich und können durch hohe Fließgeschwindigkeiten, Wasserdrücke und Durchfluss-
mengen aufgrund von Niederschlagsereignissen, Kanalspülungen oder Dichtheitsprüfungen 
zerstört werden (SCHULZ et al. 1994, WOLF & REIFF 1996, DOHMANN et al. 1999, RODDEWIG et al. 
2002, ELLIS et al. 2003). Auch der Aufstieg von Gas aus der Sickerzone (AN et al. 2004) und der 
Auftrieb durch ansteigende Grundwasserstände können die Abdichtung beschädigen. Daher sind 
Kanalstrecken, die im Grundwasserschwankungsbereich liegen, besonders kritisch zu bewerten, 
zumal in diesen Fällen auch die Sickerstrecke sehr kurz ist. 
 
Im Bodenkörper bilden sich in Abhängigkeit von der Entfernung von der Leckage unterschiedliche 
Redoxzonen aus (EISWIRTH 1995). Unmittelbar unterhalb der Leckage herrschen anaerobe 
Bedingungen. Organischer Kohlenstoff wird durch Sulfatreduktion abgebaut (STÖGBAUER et al. 
2004), und es kommt zu Ausfällung von Metallsulfiden und Anreicherung von Schwermetallen 
(DOHMANN 1995, EISWIRTH 1995, STÖGBAUER et al. 2002). Auch organisches Material und Phosphor 
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werden akkumuliert (HAGENDORF et al. 1994, DOHMANN et al. 1999). Daher ist in den ersten 10 cm 
um die Leckage herum eine Schwarz- oder Graufärbung des Bodens zu beobachten (DOHMANN et 
al. 1994, SCHULZ et al. 1994, EISWIRTH 1995). Organischer Stickstoff wird ammonifiziert, und auch 
Denitrifizierung und Methanogenese können stattfinden (DIZER & HAGENDORF 1991, EISWIRTH 1995, 
ZHANG et al. 2004). 
 
Auf der weiteren Sickerstrecke kommt es zu aerober Oxidation von organischem Kohlenstoff und 
zur Freisetzung von CO2. NH4 wird zu NO3 oder N2 umgewandelt und auch das Sulfid wird 
reoxidiert (EISWIRTH 1995, STÖGBAUER et al. 2004). Die bei der Nitrifizierung freiwerdenden 
Protonen werden durch Lösung von Carbonaten gepuffert, wodurch es zu Aufhärtung und Frei-
setzung von Erdalkalimetallen kommt (RETTINGER 1992, EISWIRTH 1995, STÖGBAUER et al. 2004). 
 
In Tab. 5.11 sind Literaturdaten zu den Abbauraten einiger Abwasserinhaltsstoffe aufgelistet. 
Unterschiedliche Versuchsbedingungen können zu sehr unterschiedlichen Ergebnissen führen. 
NO3 kann komplett eliminiert werden (STÖGBAUER et al. 2004), es kann jedoch auch zu einer 
Zunahme der Konzentration durch Nitrifizierung von NH4 oder Norg kommen (DOHMANN et al. 1999). 
Der Gesamtstickstoffgehalt geht durch Denitrifizierung oder Ionenaustausch von NH4, das Na, Ca, 
Mg oder K verdrängt (RETTINGER 1992), zurück. Da die reduzierten Stickstoffspezies stärker 
zurückgehalten werden, ist im Grundwasser vor allem mit NO3 zu rechnen (ROTT & ZACHER 1999). 
 
PO4 wird meist durch Sorption an Eisenmineralen oder Fällung als Ca-, Fe- oder Al-Phosphat stark 
zurückgehalten (RETTINGER 1992, DOHMANN et al. 1999), kann aber unter bestimmten Bedingungen 
auch sehr mobil sein, durch Makroporen transportiert werden oder nach einiger Zeit durchbrechen 
(GUPTA et al. 1997, AN et al. 2004, ZHANG et al. 2004). ROBERTSON (2003) beobachtete in 
kalkhaltigen Sanden, wie sie auch in Darmstadt vorliegen, einen aufgrund der pH-Pufferung 
schlechteren PO4-Abbau als in kalkfreien Sanden. 
 
Fe und Mn werden als Sulfide oder Oxide/Hydroxide gefällt (RETTINGER 1992). GALLERT et al. 
(2001) beobachteten eine quantitative Ausfällung der Schwermetalle als Sulfide. DOHMANN (1995), 
CLODIUS et al. (1999) und EISWIRTH et al. (2002) berichten, dass Ca, Mg, Na und K sowie B, SO4, 
NO3 und Cl weitgehend ungehindert verfrachtet werden. 
 
 
Tab. 5.11: Abbauraten bei der Abwasserexfiltration. 
 
Parameter Abbaurate [%]
CSB variabel, 20-96, häufig 70-80, anaerob 76
DOC 30-90, 70-80
TOC 80 bis > 90
Corg 50
BSB 70-100




Nges variabel, 90-100, 17-49
Norg 92-97
TKN 98-99




aus: An et al. (2004), Brinkmann et al. (2004), Dohmann (1999), Fuchs et 
al. (2004), Gallert et al. (2001), Gupta et al. (1997), Hua et al. (2004), 
Montgomery et al. (1988), Rettinger (1992), Roddewig et al. (2002), 





5.3.5 Frachten in Darmstadt 
 
5.3.5.1 Mittlere Jahreskonzentrationen und -frachten in der Kanalisation 
 
Aufgrund der hohen zeitlichen Variabilität der Abwasserbeschaffenheit (5.3.3) sollten mittlere 
Konzentrationen und Frachten aus möglichst kontinuierlichen Datenreihen integrativ berechnet 
werden. Eine einfache Mittelwertbildung aus den acht selbst vorgenommenen, stichprobenhaften 
Vollanalysen erschien daher nicht sinnvoll. Kontinuierliche, monatliche Abwasserbeschaffen-
heitsdaten standen jedoch nur für einen eingeschränkten Parametersatz zur Verfügung (vgl. 3.4.5) 
und umfassten hauptsächlich Stoffe, die aufgrund ihrer Redoxinstabilität für eine Bilanzierung 
ungeeignet sind. Daher wurden die eigenen Daten mit Hilfe der kontinuierlich vorliegenden 
Fremddaten in kontinuierliche Werte umgerechnet.  
 
Dafür wurde zunächst anhand der eigenen Messdaten für jeden Inhaltsstoff eine mathematische 
Beziehung mit einem Parameter ermittelt, der in beiden Kollektiven, dem kontinuierlichen wie dem 
stichprobenhaften, vertreten war. Dieser Verknüpfungsparameter war in der Regel die elektrische 
Leitfähigkeit, lediglich bei CO2, Fe und Mn wurden der pH-Wert, NO2 bzw. NO3 verwendet, da sich 
mit der Leitfähigkeit keine ausreichende Korrelation ergab. Bei Na wurde zusätzlich zur 
Leitfähigkeit NH4 verwendet. Bei F und Br konnte die Methode nicht eingesetzt werden, da keine 
Korrelationen vorlagen.  
 
Es wurden zwei Berechnungsverfahren angewendet. Zum einen wurde der Quotient der beiden 
Parameter gebildet und von diesem wiederum der Mittelwert errechnet (Quotientenverfahren, 
Beispiel in Tab. 5.12). Zum anderen wurde die Regressionsgleichung ermittelt (Regressions-
verfahren, Beispiel in Abb. 5.5). Durch Division mit dem Quotienten-Mittelwert bzw. Einsetzen in 
die Regressionsgleichung konnte für jeden Inhaltsstoff ein Monatswert errechnet werden. Aus 
diesem wurde der integrierte Jahresmittelwert bzw. durch Multiplikation mit den monatlichen 
Abwassermengen die integrierte mittlere Jahresfracht am Kläranlagenzulauf ermittelt 
(Berechnungsbeispiel siehe Anhang 5.2). Für Parameter aus dem kontinuierlichen Kollektiv wurden 
Jahresmittelwert und Jahresfracht zusätzlich direkt aus den Monatswerten ermittelt und dieses 
Ergebnis zur Validierung der Methode herangezogen ("direkte Berechnung", siehe Tab. 5.14). 
 
In Tab. 5.13 sind die jeweils zur Berechnung verwendeten Quotientenmittelwerte, die 
Regressionsgleichungen und die zugehörigen Korrelationskoeffizienten sowie die berechneten 
integrierten Jahresmittelwerte aufgeführt. Die beiden Verfahren liefern in den meisten Fällen gut 
übereinstimmende Ergebnisse. Zu einer extremen Abweichung kommt es lediglich bei NO2, für das 
sich auch ein sehr niedriger Korrelationskoeffizient mit der Leitfähigkeit ergibt. Da NO2 im 








Probe Lf     [µS/cm]




AW1 1397 190.8 7.3
AW2 1570 123.1 12.8
AW3 654 40.9 16.0
AW4 760 77.3 9.8
AW5 1273 90.7 14.0
AW6 690 68.3 10.1
AW7 852 74.3 11.5
AW8 1490 113.7 13.1






















Abb. 5.5: Regressionsverfahren: Korrelation und Regression zwischen der Leitfähigkeit und Chlorid. 
 
 














Lf [µS/cm]  -  - - -  -
T [°C] 67.6 15.8 0.003 Lf + 13 0.39 16.2
pH [-] 136 7.9 0.0005 Lf + 7.4 0.65 7.9
O2 300 3.6 -0.005 Lf + 9.6 0.74 4.2
CO2 (pH) 1.7 5 -7.6 pH + 66 0.81 8
CSB 6.2 172 0.28 Lf - 104 0.73 192
GH [mmol/l] 202 5.3 0.005 Lf + 0.03 0.98 5.3
HCO3 3 356 0.4 Lf - 75 0.99 363
Cl 11.8 91 0,09 Lf - 2,13 0.77 94
SO4 18.4 58 0.08 Lf - 22 0.97 63
NO3 196 5 6e-05 Lf² - 0.13 Lf + 78 -0.45 5
NO2 3826 0.3  -8e-6 Lf² + 0.02 Lf - 7.6 0.12 1.4
NH4 61.8 17 0,07 Lf - 40 0.89 34
Nges 59.9 18 0.05 Lf - 28 0.88 26
PO4 87.8 12 0.02 Lf - 5.1 0.90 14
B 2750 0.4 0.0003 Lf + 0.12 0.71 0.4
Na (Lf) 14.7 73 0.09 Lf - 20 0.46 80
Na (NH4) 0.4 71 0.9 NH4 + 43 0.56 70
K 64.5 17 0.02 Lf - 2.1 0.96 17
Ca 12.7 84 0.08 Lf + 3.6 0.98 84
Mg 81.3 13 0.01 Lf - 1.8 0.99 13
Sr 4812 0.2 0.0002 Lf + 0.04 0.88 0.3
Fe (NO3) 17.3 0.3 0.02 NO3 + 0.4 0.38 0.5
Fe (NO2) 2.4 0.2 -0.3 NO2 + 0.8 -0.64 0.7
Mn (NO2) 10.6 0.04 0.02 NO2 + 0.06 0.74 0.1





In Tab. 5.14 sind die mit Hilfe des Quotienten- und Regressionsverfahrens ermittelten integrierten 
Mittelwerte und Jahresfrachten aufgeführt und den Ergebnissen gegenübergestellt, die durch eine 
einfache Mittelwertbildung der acht Abwasseranalysen bzw. direkt aus den kontinuierlichen Daten 
erhalten wurden. Die einfache Mittelwertbildung liefert bei den meisten Parametern erstaunlich 
gute Ergebnisse. Offenbar wurde mit den acht bei unterschiedlichen Wetterbedingungen 
genommenen Abwasserproben ein recht guter Querschnitt der Abwasserbeschaffenheit erfasst. 
Nur bei CSB, NO3, NO2 und Nges überschätzt der einfache Mittelwert die Konzentration deutlich, bei 
PAK unterschätzt er sie. 
 
Der Vergleich mit den direkt ermittelten Werten zeigt, dass die tatsächlichen Werte durch die 
beiden integrierenden Berechnungsverfahren gut reproduziert werden können. Große 
Abweichungen treten lediglich bei NO2 und CSB auf. Wie oben erläutert, ist der Wert für NO2 
auszuschließen. Die Abweichung beim CSB geht vermutlich auf einen Messfehler bzw. 
systematische Unterschiede in der Analysemethode zurück, da die Werte der HSE AG generell 
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deutlich über den eigenen Analysen liegen. Da die Grundwasserproben mit der gleichen 
abweichenden Methode analysiert wurden, wurde der direkt ermittelte Wert für den CSB nicht 
berücksichtigt, um eine Vergleichbarkeit der Emissionen und Grundwasserkonzentrationen zu 
gewährleisten. 
 
Die letzten beiden Spalten von Tab. 5.14 enthalten die Werte, die schließlich zur 
Emissionsberechnung verwendet wurden. Es handelt sich um großzügig gerundete Mittelwerte der 
beiden Berechnungsverfahren oder um die ebenfalls gerundeten, direkt ermittelten Werte. Bei F 
und Br musste auf den einfachen Mittelwert zurückgegriffen werden. 
 
 



























fracht     
[t/a]
Lf [µS/cm] 1086  -  - 1068 - - -  - 1070 -
T [°C] 16.3 15.8 16.2 15.5  -  -  -  - 16  -
pH [-] 7.9 7.9 7.9 7.7  -  -  -  - 7.7  -
O2 4.5 3.6 4.2 - 72 56 69 - 4 60
CO2 (pH) 6.1 5.0 8.0 - 97 73 121 - 6.5 100
H* - - - 1.8E-05 - - - - 1.8E-05 3.2E-01
CSB 225 172 192 470 3582 2696 2970 7261 180 2800
GH* 5.4 5.3 5.3 - 84510 82736 84064 - 5.3 83000
HCO3 372 356 363  - 5934 5571 5652  - 360 5600
Cl 97 91 94  - 1552 1416 1470  - 92 1450
SO4 60 58 63  - 953 908 973  - 60 950
NO3 9 5 5 4 138 85 75 73 4 70
NO2 0.9 0.3 1.4 0.4 14 4 22 7 0.4 7
NH4 37 17 34 29 594 270 525 442 30 440
Nges 31 18 26 23 496 279 393 362 20 360
PO4 14 12 14 13 223 190 213 198 13 200.0
B 0.4 0.4 0.4  - 6.5 6.1 6.9  - 0.4 7
F 5.9  -  -  - 95  -  -  - 5.9 95.0
Br 0.08  -  -  - 1.2  -  -  - 0.08 1
Na (Lf) 76 73 80  - 1213 1137 1243  - 75 1200
Na (NH4) 76 71 70  - 1213 1104 1099  - 75 1200
K 17 17 17  - 277 259 265  - 17 260
Ca 86 84 84  - 1368 1316 1323  - 84 1320
Mg 14 13 13  - 219 206 210  - 13 210.0
Sr 0.2 0.2 0.3  - 3.6 3.5 3.9  - 0.3 4.0
Fe (NO3) 0.5 0.3 0.5  - 8.6 4.2 7.3  - 0.5 6.0
Fe (NO2) 0.5 0.2 0.7  - 8.6 2.8 10.8  - 0.5 6.0
Mn (NO2) 0.08 0.04 0.07  - 1.3 0.6 1.1  - 0.05 1
PAK* 815 1136 1392 - 13 18 22 - 1200 20
* H und GH in mmol/l bzw. kmol/a, PAK in ng/l und kg/a





5.3.5.2 Emissionen aus Abwasserkanälen 
 
Die Abschätzung der Emissionen durch Abwasserexfiltrationen in das Grundwasser (Tab. 5.15) 
erfolgte basierend auf der Annahme, dass 8 % der Gesamtabwassermenge verloren gehen bzw. 
eine Exfiltrationsrate von 0,1 l/s*km vorliegt (vgl. 4.2.5.2). Die Emissionsfrachten wurden auf die 
besiedelte Fläche von 37 km² bezogen (vgl. 5.1.2). Da diese Frachten auf der mittleren 
Abwasserbeschaffenheit beruhen, ein Abwasseraustritt aus Kanalleckagen bei großer 
Wasserführung durch Niederschlagsereignisse und damit stärkerer Verdünnung jedoch 
wahrscheinlicher ist, sind die auf diese Weise erhaltenen Werte als Maximalwerte zu betrachten. 
Eventuelle Eliminationsmechanismen (vgl. 5.3.4) sind bei diesen Werten ebenfalls nicht 
berücksichtigt. Ihre Auswirkung auf den Eintrag in das Grundwasser wird in 8.4.2.5 diskutiert. 
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Die größten Eintragsfrachten werden demnach für CSB, HCO3, Cl, SO4, Na und Ca erreicht. 
Angesichts ihrer geringen natürlichen Konzentration im Grundwasser sind aber auch NH4 bzw. 
Nges, PO4 und K von Bedeutung. 
 
Im Vergleich zu Daten aus Rastatt und Hannover liegen die Eintragsfrachten in Darmstadt deutlich 
niedriger, teilweise sogar um eine oder mehrere Größenordnungen. Allerdings beziehen sich die 
Daten von EISWIRTH (1998) auf eine kleine Fläche von 0,03 km² mit einer vorliegenden Abwasser-
exfiltration, so dass diese Werte nicht auf die Gesamtfläche einer Stadt zu extrapolieren sind. 
HÄRIG (1991) bezieht die Frachten auf ein Teilgebiet von Hannover, in dem aufgrund der 
Höhenlage von Kanalisation und Grundwasserspiegel ein Abwasseraustritt möglich ist. Auch hier 
wurde die Stadt also nicht als integrale Einheit betrachtet. Werden die Daten auf die Gesamtfläche 
von Hannover umgerechnet (Spalte Hannover3 in Tab. 5.15), ergibt sich eine deutlich bessere 
Übereinstimmung mit den Darmstädter Werten, insbesondere bei PO4 und K, aber auch bei Cl, 
NH4 und B. 
 
 
Tab. 5.15: Emissionen durch Abwasser in Darmstadt und Literaturdaten. 
 
Konzentration 
im Abwasser   
[mg/l]
Gesamt-
emission      
[t/a]
flächenbezogene  










H* 1.8E-05 0.02 6.5E-04
O2 4.0 4.9 133
CO2 6.5 8.1 0.22
CSB 180 226 6.1
GH* 5.3 6647 180
HCO3 360 452 12
Cl 92 116 3.1 15 12 5
SO4 60 76 2.1 6 16 6
NO3 4 5 0.1 1 12 5
NO2 0.4 0.5 0.01
NH4 30 37 1.0 10 4 1.5
Nges 20 27 0.7 0.02-0.17
PO4 13 16 0.4 2 1 0.5
B 0.4 0.5 0.01 0.3 0.1 0.05
F 5.9 8 0.2
Br 0.08 0.10 0.003
Na 75 95 2.6 15
K 17 21 0.6 5.5 2 0.8
Ca 84 106 2.9
Mg 13 17 0.4
Sr 0.3 0.3 0.01
Fe 0.5 0.6 0.02
Mn 0.05 0.1 0.002
EDTA* 3 3.8 0.1
PAK* 1.2 1.6 0.04
D-Limonen 7 8.9 0.24
Abwasseremissionen in Darmstadt Literaturdaten
 1: aus Eiswirth (1998), bezogen auf Fläche von 0.03 km²
* H und GH in mmol/l, kmol/a bzw. kmol/a*km², EDTA und PAK in µg/l, kg/a bzw. kg/a*km²
 2: aus Härig (1991) bzw. Härig & Mull (1992), bezogen auf Teilfläche mit exfiltrierenden Kanälen von 84 km²
 3: aus Härig (1991) bzw. Härig & Mull (1992), bezogen auf Gesamtfläche von 204 km²




Dementsprechend liegen auch die Abschätzungen der Einträge von Na und K, die GREIFENHAGEN 
(2000) auf Basis der Daten von EISWIRTH & HÖTZL (1997) durchführte, mit 550 t/a bzw. 70-200 t/a 
deutlich zu hoch. 
 
Die Angaben von DOHMANN (1995) zum Gesamtstickstoffeintrag liegen dagegen sehr viel niedriger 
als die in Darmstadt ermittelten Werte. Sie sind auf die Gesamtfläche Deutschlands bzw. der alten 
Bundesländer bezogen, von der nur ca. 6 % Siedlungsflächen sind (Statistisches Bundesamt 
1994). Wird die Fracht auf die reine Siedlungsfläche umgerechnet, ergibt sich mit 0,3-2,7 t/a*km² 




Das Trinkwasser der Stadt Darmstadt wird im SW des Stadtgebietes aus dem quartären 
Grundwasserleiter gewonnen, der auch einen Großteil des besiedelten Gebietes unterlagert (vgl. 
Abb. 2.8). Die Trinkwasserbeschaffenheit ist daher der Grundwasserbeschaffenheit unter 
Darmstadt sehr ähnlich (Tab. 5.16). Parameter, die größere Abweichungen von der mittleren 
Grundwasserbeschaffenheit aufweisen (u.a. Cl, NO3, PO4, Na, K, Fe), liegen durchweg unter den 
Konzentrationen im Grundwasser, da das Trinkwasser aus einem nicht oder weniger belasteten 
Bereich des Grundwasserleiters stammt bzw. aufbereitet wird. Es existieren also keine natürlichen 
Markerstoffe, anhand derer Trinkwasserexfiltrationen identifiziert werden könnten. Aufgrund der 
gleichen Herkunft und Genese von Grund- und Trinkwasser ist auch kein Nachweis anhand der 
Isotopensignatur möglich, wie es BUTLER & VERHAGEN (1997) in Pretoria/Südafrika gelungen ist.  
 
Das Darmstädter Trinkwasser wird nach Angaben der HSE AG auch nicht gechlort oder mit 
anderen Zusätzen versehen, so dass die Identifikation über Nebenprodukte der Chlorierung, z.B. 
Trichlormethan (vlg. RIVETT et al. 1990, LERNER et al. 1993, FORD & TELLAM 1994, BARRETT et al. 
1999) ebenfalls auscheidet. 
 
Auch wenn Trinkwasserexfiltrationen nicht lokalisiert werden können, kann ihr Einfluss dennoch in 
die Gesamtbilanzierung einbezogen werden. In Tab. 5.16 ist zunächst die Gesamtfracht aufgeführt, 
die jährlich durch die Trinkwasserleitungen in Darmstadt transportiert wird, basierend auf einem 
Trinkwasserimport von 9,6 Mio m³/a in das Stadtgebiet. Die Berechnung der Emissionen erfolgte 
anhand der Annahme, dass 5 % des Trinkwassers exfiltrieren (vgl. 4.2.4). Die Emissionen wurden 
auf die Fläche des besiedelten Gebietes von 37 km² bezogen. 
 
Den größten Anteil an den Emissionen durch Trinkwasserexfiltrationen haben HCO3, SO4 und Ca, 










Mittelwert     
Grundwasser 
7/2002         
[mg/l]
Gesamtfracht 






Emissionen    
[t/a*km²]
T [°C] 11.7 13.3
Lf [µS/cm] 713 945
pH 7.5 7.1
H* 3.0E-05 8.5E-05 2.9E-01 1.45E-02 3.9E-04
Eh [mV] 560 321
O2 7 4.7 67 3.4 0.09
CO2 12 44 115 5.8 0.16
pKs 4,3 [mmol/l] 4.6 4.8
pKb 8,2 [mmol/l] 0.3 1.1
GH* 6.7 6.7 64320 3216 87
HCO3 277 291 2659 133 3.6
Cl 32 78 307 15 0.4
SO4 87 88 836 42 1.1
NO3 15 42 145 7 0.2
NO2 0.03 0.05 0.3 0.01 0.0004
NH4 < 0.05 0.3 < 0.5 < 0.02 < 0.0006
Nges 3.4 9.6 33 2 0.04
PO4 < 0.2 0.5 < 2 < 0.1 < 0.003
B < 0.05 0.06 < 0.5 < 0.02 < 0.0006
F 0.1 0.09 1 0.05 0.001
Na 15 46 142 7 0.2
K 2 16 19 1 0.03
Ca 103 113 989 49 1.3
Mg 18 13 168 8 0.2
Fe 0.01 1.3 0.1 0.005 0.0001
Mn < 0.02 0.4 < 0.2 < 0.01 < 0.0003
* H und GH: mmol/l, kmol/a bzw. kmol/a*km²





Im Stadgebiet Darmstadt und im Bilanzierungsgebiet wird auch Landwirtschaft betrieben, 
vornehmlich im N und NW, in der Umgebung des Vororts Arheilgen. Hier kann ein Eintrag von 
Düngemitteln und anderen Agrochemikalien erfolgen. Indikatoren für eine Belastung des Grund-
wassers durch landwirtschaftliche Nutzung sind Stickstoff (NO3, NH4), Cl, SO4, P, Na, K, Ca und 
Pflanzenschutzmittel (DVWK 1992, HANNAPPEL 1996). Insbesondere Stickstoffdünger und Ca sind 
bedeutend, während die Verwendung von P- und K-Düngern dem Umweltbundesamt (2002) 




5.6 Innerstädtische Grünflächen 
 
Innerstädtische Grünflächen umfassen Parks, Sportanlagen, Gärtnereien, Zoos, Kleingarten-
anlagen und private Gärten. Durch Düngung und Pflege dieser Flächen kommt es zu ähnlichen 
Einträgen wie in landwirtschaftlich genutzten Bereichen, insbesondere Stickstoff und 
Pflanzenschutzmittel. Für Kleingartenanlagen typische Pflanzenschutzmittel sind der LfU (1999) 
zufolge Atrazin und Desethylatrazin. DVWK (1992) listet zudem erhöhten CSB und DOC als 
Belastungsindikatoren bei Kleingartenanlagen auf. Gerade unter privaten Anlagen ist aufgrund 
übermäßiger Bewässerung mit einer verstärkten Auswaschung zu rechnen (MORTON et al. 1988, 
PIELKE 1992). 
 
Zusätzlich zu der gezielten Aufbringung von Dünger kommt es auf innerstädtischen Grünflächen zu 
einem konzentrierten Input von tierischen Exkrementen von Haustieren und Vögeln, die vor allem 
Corg, Stickstoff, Phosphor, K und Mikroorganismen, aber auch Cl, Na, Ca, Mg und Fe enthalten 
(FERNANDES ALVES & TELLAM 2001). ELLIS (2004) fand in Böden von Parks, insbesondere in der 
Nähe von Parkplätzen, erhöhte Phosphatgehalte. SCHUSTER & GRISMER (2004) geben die tägliche 
Auscheidungsmenge von Hunden mit 1,3 g Nges und 0,3 g Pges an. Bei einer Anzahl von 3900 
Hunden in Darmstadt (Stand August 2005, frdl. mndl. Mitt. der Abteilung Einwohnerwesen und 
Wahlen der Stadt Darmstadt, Herr Bachmann) ergibt sich ein Gesamtinput von 1,9 t/a bzw. 
0,05 t/a*km² Nges und 1309 kg/a bzw. 35 kg/a*km² Phosphor als PO4. Der Eintrag von Stickstoff 
und Phosphor durch Exkremente von Hunden liegt somit in der Größenordnung der Trinkwasser- 
und Niederschlagseinträge und deutlich unter dem Abwassereintrag (vgl. Tab. 5.19). ELLIS (2004) 
schätzt den Eintrag durch Vögel und Katzen als noch bedeutender ein. Allerdings wird nur ein Teil 
der aufgebrachten Gesamtstoffmenge aus dem Boden ausgelaugt und in das Grundwasser 
verfrachtet. Durch lokale Konzentration der Emissionen kann es dennoch zu einer Beeinflussung 
der Grundwasserbeschaffenheit kommen. 
 
 
5.7 Deponien, Altlasten, Industrie- und Gewerbegebiete 
 
In urbanen Gebieten liegt eine hohe Dichte von Deponien, Altlasten, Industrie- und 
Gewerbegebieten vor, aus denen eine Vielzahl an Stoffen und Stoffgruppen in das Grundwasser 
eingetragen werden kann. Da das Ziel dieser Arbeit die integrale Erfassung des Stadtgebietes ist, 
soll nicht auf einzelne Schadensfälle eingegangen werden, sondern nur ein Überblick über 
mögliche Kontaminationen gegeben werden. In den weiteren Kapiteln wird bei entsprechenden 
Befunden gegebenenfalls auf einzelne Fälle eingegangen. 
 
DVWK (1992) listet die vielfältigen Belastungen auf, die von Hausmüll- und Bauschutt-
deponien ausgehen können: HCO3, Cl, SO4, NO3, NO2, NH4, B, Na, K, Ca, Mg, Fe, Mn, Cu, Ni, Zn, 
CSB, DOC, AOX, Tenside, Phenole, LCKW und KW. Der LfU (1999) zufolge können insbesondere 
wilde Deponien in Stadtgebieten ein Problem darstellen. PIELKE (1992) gibt für Hannover einen Cl-
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Eintrag aus Deponien von 6,5 t/a*km² Cl an. Wäre dieser Wert auf Darmstadt zu übertragen, würde 
er die Emissionen durch Abwasserexfiltrationen und Salzstreuung übertreffen. Nach HÄRIG (1991) 
können im Deponieabstrom Borkonzentrationen von bis zu 700 mg/l erreicht werden. Auch dies 
würde einen Abwassereintrag deutlich überprägen. 
 
Altstandorte und Altablagerungen werden von DOHMANN (1995) aufgrund des möglichen 
Kohlenwasserstoffeintrages als größtes Risiko für die Grundwasserqualität eingeschätzt. Der 
Kommunalverband Ruhrgebiet (1989) gibt einen Überblick über produktionstypische Belastungen.  
 
Bei Industrie- und Gewerbeflächen, die sich noch im Betrieb befinden, ist eine zusätzliche 
Gefährdung durch den Austritt von Chemikalien bei Unfällen gegeben. Die LfU (1999) sieht ein 
besonders hohes Kontaminationsrisiko bei "Hinterhofbetrieben" in Altstadtbereichen. 
 
 
5.8 Sonstige Einflüsse 
 
Weitere Eintragsquellen und Einflüsse, die spezifisch für urbane Gebiete sind bzw. in 
Stadtgebieten konzentriert auftreten, sind im Folgenden aufgeführt. 
 
Gleisanlagen und Eisenbahnflächen sind häufig Quelle von Herbiziden, die zur Freihaltung der 
Gleise von Bewuchs eingesetzt werden. Die LfU (1999) nennt Hexazinon, Bromacil und Diuron 
sowie in jüngerer Zeit Dalaphon und Glyphosat als bahnspezifische Herbizide. Nach DVWK (1992) 
sind außerdem KW und LCKW typisch für Bahnanlagen. PIELKE (1992) ermittelte einen 
NO3-Eintrag, der die Größenordnung von landwirtschaftlicher Düngung erreicht. Durch die 
Gleisschotter können Verunreinigungen besonders schnell in das Grundwasser gelangen (PIELKE 
1992, LfU 1999). 
 
Hohlräume und Gruben in Städten werden häufig mit Bauschutt und anderen Materialien (z.B. 
Asche) verfüllt, aus denen insbesondere HCO3, SO4, Ca und Mg ausgelaugt werden können (LfU 
1999, vgl. auch 2.3.6). 
 
Weichgelinjektionen bei Baumaßnahmen stellen keine Grundwassergefährung dar, da die 
Belastung stark eingegrenzt ist und die Stoffe rasch immobilisiert werden. Kurzfristig kommt es zu 
einer Erhöhung der Konzentrationen von Na, Al und Si sowie zu einer pH-Wert-Anhebung 
(EISWIRTH et al. 1998, 1999). 
 
Unter versiegelten Flächen kann es durch den fehlenden Austausch mit der Atmosphäre zu 
O2-Zehrung und zum Anstieg von CO2 bzw. zu Aufhärtung durch verstärkte mikrobielle Aktivität 
kommen (PIELKE 1992, LfU 1999).  
 
Als Indikatoren für Kontaminationen aus Tankstellen nennt DVWK (1992) DOC, CSB, den Phenol-
Index, PAK, BTX, KW, AOX und Cl. Auch MTBE wird bei Verunreinigungen des Grundwassers 
durch Tankstellen gefunden (EFFENBERGER et al. 2001, STUPP et al. 2006). Aus Friedhöfen können 
DOC, CSB, BSB5, PBSM, NO3, K und Desinfektionsmittel eingetragen werden (DVWK 1992). 
 
 
5.9 Zusammenfassung und Gegenüberstellung der Emissionen 
 
Abschließend werden die Charakteristika der verschiedenen Stoffquellen und die zugehörigen 
Emissionen zusammengefasst und gegenübergestellt. Tab. 5.17 gibt zunächst eine rein qualitative 
Übersicht, in der auch Eintragsquellen enthalten sind, die nicht quantifiziert wurden. Die Tab. 5.18 
bis 5.21 stellen die vier quantifizierten Eintragsquellen Niederschlag, Streusalz, Abwasser und 
Trinkwasser gegenüber. Beim Niederschlag wird die Summe aus direktem Eintrag und Eintrag 
durch Exfiltration aus Regenwasserkanälen angegeben. 
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Cl + + + +
SO4 + + +
NO3 + + + + + +
NH4 + + + +
N + + + + + +
P/PO4 + + + + +
B +
Na + + + +
K + + + +










organische Schadstoffe + + + +
Mikroorganismen + +  
 
 
Tab. 5.18: Beschaffenheit der in Darmstadt quantifizierten Emissionen.  
 
Niederschlag Streusalz Abwasser Trinkwasser
H [mmol/l] 2.5E-04 nb 1.8E-05 3.0E-05
O2 [mg/l] nb nb 4.0 7
CO2 [mg/l] nb nb 6.5 12
CSB [mg/l] 3 28 180 kA
GH [mmol/l] 0.03 0.3 5.3 6.7
HCO3 [mg/l] 9 3.1 360 277
Cl [mg/l] 0.9 1137 92 32
SO4 [mg/l] 5.0 3.2 60 87
NO3 [mg/l] 1.5 0.1 4 15
NO2 [mg/l] 0.1 nn 0.4 0.03
NH4 [mg/l] 0.4 0.02 30 < 0.05
Nges [mg/l] 0.9 0.04 20 3.4
PO4 [mg/l] 0.08 0.01 13 < 0.2
B [mg/l] 0.02 0.02 0.4 < 0.05
F [mg/l] 0.1 nn 5.9 0.1
Br [mg/l] nn nn 0.08 kA
Na [mg/l] 0.5 632 75 15
K [mg/l] 0.2 0.3 17 2
Ca [mg/l] 0.60 0.8 84 103
Mg [mg/l] 0.07 0.2 13 18
Sr [mg/l] 0.06 0.04 0.3 kA
Fe [mg/l] 0.05 0.03 0.5 0.01
Mn [mg/l] 0.02 0.02 0.05 < 0.02
EDTA [µg/l] nb nb 3 kA
PAK [ng/l] 236 nb 1200 kA  
 
 
In Tab. 5.21 sind die Substanzen hervorgehoben, die für die jeweilige Eintragsquelle am 
bedeutendsten sind bzw. den größten Anteil an der Gesamtemission haben. Beim Niederschlag 
sind dies H, SO4, NO3, NO2 und Nges. Beim Streusalzeintrag spielen vor allem Cl und Na eine 
Rolle, während das Mg weniger bedeutend ist. Bei Cl stellt das Streusalz fast den gleichen Anteil 
wie das Abwasser, Na dagegen fällt deutlicher zurück. Auch in Hannover überwiegt der Salzeintrag 
aus der Kanalisation (HÄRIG 1991, PIELKE 1992). Das Abwasser hat bei fast allen Parametern den 
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größten Anteil, besonders heben sich jedoch der CSB, NH4, PO4 und K mit über 90 % hervor, bei 
denen die anderen Eintragsquellen nur eine sehr untergeordnete Rolle spielen. Beim Trinkwasser, 
das insgesamt den geringsten Beitrag zu den urbanen Emissionen liefert, dominieren die geogen 
bzw. atmogen vorhandenen Inhaltsstoffe HCO3, SO4, Ca und Mg sowie NO3. Es ist zu beachten, 
dass die angegebenen Frachten jeweils Maximalwerte darstellen, d.h. eventuelle Abbau- und 




Tab. 5.19: Emissionen aus den quantifizierten Eintragsquellen und urbane Gesamtemissionen. 
 
Niederschlag Streusalz Abwasser Trinkwasser Summe
H [kmol/a] 0.97 0.02 0.01 1.0
O2 [t/a] 4.9 3.4 8.3
CO2 [t/a] 8.1 5.8 14
CSB [t/a] 12 226 237
GH [kmol/a] 116 6647 3216 9979
HCO3 [t/a] 35 452 133 620
Cl [t/a] 3 80 116 15 215
SO4 [t/a] 19 76 42 137
NO3 [t/a] 6 5 7
NO2 [t/a] 0.5 0.5 0.01 1.1
NH4 [t/a] 2 37 < 0.02 38
Nges [t/a] 3 27 2
PO4 [t/a] 0.3 16 < 0.1 17
B [t/a] 0.1 0.5 < 0.02 0.6
F [t/a] 0.4 8 0.05 8.0
Br [t/a] 0.1 0.10
Na [t/a] 2 50 95 7 1
K [t/a] 1 21 1
Ca [t/a] 2 106 49 158
Mg [t/a] 0.3 2.3 17 8 28
Sr [t/a] 0.2 0.3 0.6
Fe [t/a] 0.2 0.6 0.005 0.8
Mn [t/a] 0.1 0.1 < 0.01 0.1
EDTA [kg/a] 3.8 3.8








Tab. 5.20: Flächenbezogene Emissionen aus den quantifizierten Eintragsquellen. 
 
Niederschlag Streusalz Abwasser Trinkwasser Summe
H [mol/a*km²] 33 0.7 0.4 34
O2 [kg/a*km²] 133 91 224
CO2 [t/a*km²] 0.22 0.16 0.4
CSB [t/a*km²] 0.4 6.1 6.5
GH [kmol/a*km²] 4 180 87 271
HCO3 [t/a*km²] 1.2 12 3.6 17
Cl [t/a*km²] 0.12 2.2 3.1 0.4 5.9
SO4 [t/a*km²] 0.66 2.1 1.1 3.8
NO3 [t/a*km²] 0.20 0.1 0.2 0.5
NO2 [kg/a*km²] 18 14 0.4 33
NH4 [kg/a*km²] 53 988 < 0.6 1042
Nges [kg/a*km²] 118 731 44 893
PO4 [kg/a*km²] 11 438 < 3 452
B [kg/a*km²] 2.3 14 < 0.6 17
F [kg/a*km²] 14 204 1.3 220
Br [kg/a*km²] 2.6 2.6
Na [t/a*km²] 0.06 1.3 2.6 0.2 4.1
K [t/a*km²] 0.02 0.6 0.03 0.6
Ca [t/a*km²] 0.08 2.9 1.3 4.3
Mg [t/a*km²] 0.01 0.06 0.4 0.2 0.7
Sr [kg/a*km²] 7.3 9.5 17
Fe [kg/a*km²] 6.9 15 0.13 22
Mn [kg/a*km²] 2.3 1.8 < 0.3 4.4
EDTA [kg/a*km²] 0.1 0.1










Streusalz     
[%]








GH 1 66 32
HCO3 7 72 21
Cl 2 37 53 7
SO4 17 53 29
NO3 37 27 36
NO2 55 43 1
NH4 5 95 0.1
Nges 13 82 5
PO4 2 97 1
B 14 83 4
F 7 93
Br
Na 2 31 62 5
K 4 92 4
Ca 2 67 31
Mg 1 8 60 30
Sr 44 56
Fe 31 68 1




PAK 42 58  
 
 
Das Piperdiagramm in Abb. 5.6 zeigt die Verhältnisse der Hauptanionen und -kationen in den 
urbanen Emissionen. Beim Abwasser handelt es sich demnach in der Regel um Ca-Na/K-HCO3-
(Cl)-Wässer. Mg und SO4/NO3 sind relativ unbedeutend, wobei aber beachtet werden muss, dass 
Stickstoff im Abwasser in reduzierter Form vorliegt und bei oxidierten Bedingungen ein wesentlich 
größerer NO3-Anteil zu erwarten wäre. Abwasser weicht damit in Bezug auf die relativen 
Hauptionenkonzentrationen nicht wesentlich von der natürlichen Grundwasserbeschaffenheit im 
Raum Darmstadt ab (vgl. 6.4). 
 
Trinkwasser liegt als Ca-HCO3-(SO4/NO3)-Typ vollständig im Bereich der natürlichen 
Zusammensetzung. Die Niederschlagsproben streuen aufgrund des sehr geringen Lösungsinhaltes 
stark und bewegen sich zwischen den Ca- und Na/K- bzw. HCO3- und HCO3-SO4/NO3-Feldern. 
Streusalz dagegen fällt erwartungsgemäß auf die Na/K-Cl-Ecke und ist somit der einzige der 
quantifizierten Eintragsfaktoren, der eine deutliche Verschiebung der Hauptionenverhältnisse im 





Abb. 5.6: Piperdiagramm der urbanen Emissionen in Darmstadt. 
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